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Die vorliegende Arbeit umfasst im ersten Teil eine Literaturrecherche zu Aquifer Storage and Recovery 
(ASR) im Allgemeinen und den Einfluss physikalisch-chemischer Prozesse auf ASR. Aus dieser konnte 
abgeleitet werden, dass durch standortbedingte Untergrundeigenschaften stark unterschiedliche 
physikalische und chemische Prozesse ablaufen und eine eindeutige Vorhersage zum Verhalten und zur 
Effizienz von ASR an einem neuen oder bereits genutzten Standort ohne spezifische Informationen nicht 
möglich ist. Des Weiteren wurde eine Literaturstudie zum Einfluss der transversalen Dispersivität, als 
Maß für die Vermischung von transportierten Stoffen quer zu einer (natürlichen) Fließrichtung, auf den 
(reaktiven) Transport durchgeführt. Letztlich wurde im Rahmen einer betreuten Masterarbeit (M. Sc. 
Chang Liu) eine Bewertung aus der Literatur entnommener transversaler Dispersivitäten durchgeführt. 
In den weiteren Teilen der Arbeit wurden Fallstudien mit unterschiedlichen Fragestellungen für die 
Planung und den Betrieb von künstlichen Grundwasseranreicherungen und speziell ASR numerisch 
modelliert und bewertet. Zuerst wurden numerische Simulationen zum konservativen Transport am 
Testfeld „Lauswiesen“, Tübingen, Baden-Württemberg durchgeführt. Diese beinhalteten über Direct-
Push(DP)-Erkundungsmethoden gewonnene Informationen zur Untergrundstruktur. Die Ergebnisse 
zeigen, dass zur Vorhersage des standortspezifischen Transports in den „Lauswiesen“ und für 
vergleichbare hydraulische Situationen, auch in Hinsicht auf ASR, deterministische hydrogeologische 
Einheiten und ihre situationsgerechte Berücksichtigung in numerischen Modellen höchst relevant sind. 
Aufbauend auf den genannten Ergebnissen wurde eine Masterarbeit durch Herrn M. Sc. Tsegaye Abera 
Sereche durchgeführt. Diese Masterarbeit zeigte für diesen Fall erneut die hohe Relevanz 
deterministischer Strukturen gegenüber kleinskaligen, dreidimensionalen Heterogenitäten für ASR. 
Weiterführende numerische Simulationen zu einem möglichen ASR-Feldtest am Standort 
„Lauswiesen“ ergaben, dass dieser unter den gegebenen Untergrundbedingungen nur bei Abweichungen 
von einem vertretbaren Konzept für einen Ein-Brunnen-Test, z. B. bei sehr großen Infiltrationsmengen, 
oder durch Umwandlung in einen Zwei-Brunnen-Test durchführbar ist. 
Während dieser Arbeit wurden gemeinsame Forschungsarbeiten mit dem Kansas Geological Survey, 
Kansas, USA durchgeführt, welche die Bewertung der Verwendbarkeit von DP-Brunnen als alternative 
Infiltrationsmethode zu Oberflächenmethoden beinhalteten. Als Teil der gemeinsamen Arbeiten wurde 
im Rahmen der vorliegenden Arbeit eine synthetisierte, numerische Bewertung der neuen DP-
Infiltrationsbrunnen sowie einen Vergleich mit einer herkömmlichen Oberflächeninfiltrationsmethode 
übernommen. Im Einklang mit der Zielstellung der Arbeit wurde ebenfalls eine numerische Bewertung 
natürlicher und anthropogener Heterogenitäten auf die Infiltration durchgeführt. Aus den Ergebnissen 
konnten für die neue Infiltrationsmethode signifikante Vorteile abgeleitet werden. 
Weitere numerische Modellierungen wurden durchgeführt, um die wesentlichen  Ergebnisse auf einen 
Feldstandort in der Südlichen Steiermark, Österreich, anzuwenden, welcher: a) bereits ein horizontales 
Versickerungssystem besitzt, b) weitere Systeme erhalten soll und c) letztlich eine besondere 
Herausforderung für vertikale Versickerungssysteme darstellt. Die Modellierung des vorhandenen 
Systems zeigt die hohe Komplexität der Infiltrationsprozesse. Jedoch konnten hydraulische Parameter 
bestätigt und in weitere planerische Simulationen zu Verwendung von DP-basierten Infiltrationsbrunnen 
eingefügt werden. Diese zeigen, dass ein Brunnenfeld am Standort auf relativ geringem Raum installiert 
werden kann. Zusätzlich zeigt ein Feldversuch an einem weiteren Standort (Pirna, Sachsen), dass hohe 
Infiltrationsraten unter Nutzung von DP-Brunnen möglich sind. 
 
 




The works presented in the thesis include in the first part a literature research on Aquifer Storage and 
Recovery (ASR) in general and the impacts of different physico-chemical processes on ASR. This 
research concludes that site-specific subsurface conditions lead to varying physical and chemical 
processes and that a conclusive prediction of function and efficiency of ASR at any site, in-operation or 
new site design, is not possible without site-specific information. Additionally, a literature study was 
conducted that focused on the impacts of transverse dispersivity, as a measure for mixing of transported 
species perpendicular to the (natural) flow direction, on (reactive) transport. Finally, evaluation of 
transverse dispersivity data available in the literature was performed, which included a supervision of a 
master thesis (of M. Sc. Chang Liu). 
Numerical simulations of case studies for different questions of planning and operation of artificial 
recharge systems and more specifically ASR were realized for the other parts of the thesis.  
The first evaluated case was the “Lauswiesen” test site, Tübingen, Baden-Wuerttemberg. This study 
used new insights into the subsurface structure gained by Direct-Push(DP) exploration methods. The 
results obtained show that for further works at the site and for comparable hydraulic conditions, also in 
the view of ASR, deterministic hydrogeological subunits and their consideration in numerical models 
are critical for prediction of site-specific transport. Based on the previous findings, a master thesis was 
conducted by M. Sc. Tsegaye Abera Sereche. The master thesis yet again revealed for this case the high 
relevance of deterministic subunits compared to small-scale, three-dimensional heterogeneities for ASR. 
Further, numerical simulations of a possible ASR field test at “Lauswiesen” site showed that under the 
prevailing subsurface conditions, a field test can only be realized when the set-up of a single-well-test 
is impracticably changed, by e.g. very high infiltration volumes, or by transformation into a two-well-
test. 
During the thesis joint research works were performed with the Kansas Geological Survey, Kansas, 
USA, which contained the evaluation of the applicability of DP wells as an alternative to surface 
infiltration methods. As part of the joint work, this thesis presents a synthesized numerical evaluation 
of the new DP well infiltration as well as a comparison to a common surface infiltration system. 
Furthermore, in accordance with the main objective of the work, numerical evaluation of natural and 
anthropogenic heterogeneities was performed. The results concluded the advantages for the DP wells 
for infiltration process. 
Further numerical models were implemented to convey the important results to a field site at Southern 
Styria, Austria, where: a) an existing infiltration system is already in operation, b) further infiltration 
systems are planned and c) the subsurface conditions are rather challenging for vertical infiltration 
systems. Modeling of the existent system revealed the high complexity of the infiltration processes. 
However, hydraulic parameters could be verified and included into planning simulations for DP-based 
infiltration wells. The findings show, that a well field can be installed at a comparably small land. 
Additionally, a field test at a further test site (Pirna, Sachsen) indicates that high infiltrations rates are 
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Wassermangel, sei es in ausreichender Menge oder auch Mangel an Wasser in zufriedenstellender 
Qualität zum Zweck der Trinkwasserversorgung, stellt ein wachsendes Problem dar (Asano und Cotruvo 
2004), vor allem in ariden und semi-ariden Gebieten. Jedoch auch in weiteren Regionen, welche nicht 
direkt von physischen Wassermangel betroffen sind, kann aufgrund diverser Einflüsse ein Bedarf zur 
Verbesserung des Wasserdargebots oder der Wasserqualität entstehen (z. B. Fank et al. 2012). 
Klimatische Veränderungen, Bevölkerungswachstum und zunehmende Nutzungskonflikte verstärken 
die Problematik des Wassermangels. In einigen Regionen der Welt werden stark sinkende 
Grundwasserstände beobachtet (z. B. Pyne 1995, Al-Assa’d und Abdulla 2010). Dies liegt in steigenden 
Entnahmen begründet, welche den Bedarf der wachsenden Bevölkerung, vermehrter urbaner 
Entwicklung und landwirtschaftlicher Nutzung decken muss (Asano und Cotruvo 2004, Vanderzalm et 
al. 2010). Eine mögliche Technologie zur Bekämpfung der Wasserknappheit ist die Einbringung und 
Speicherung überschüssigen Wassers, z. B. in Perioden erhöhten Dargebots, in den (oberflächennahen) 
Untergrund (Pyne 1995). Dies führt zu einer künstlichen Grundwasserneubildung. Dabei spielt die 
Wasserqualität bei der Wiedergewinnung eine große Rolle (siehe z. B. Kapitel 3.2.4). Die Einbringung 
kann mittels verschiedener Methoden, wie z. B. Infiltrationsbecken, diversen Versickerungsflächen oder 
direkt über Infiltrationsbrunnen erfolgen. Der direkte Weg der Infiltration und Wiedergewinnung von 
Wasser im Untergrund über Brunnen wird „Aquifer Storage und Recovery“ (ASR) genannt und weist 
deutliche Vorteile gegenüber den flächigen Versickerungsmethoden auf (Pyne 1995). Eine schematische 
Abbildung des Vorgangs unter Nutzung eines einzelnen Brunnens für die Infiltration und Entnahme ist 
in Abbildung 1 dargestellt. 
 
Abbildung 1: Infiltrations- bzw. Mehrzweckbrunnen einer ASR-Anlage; Abbildung zeigt die Mischung des 
natürlichen mit dem infiltriertem Wasser, Quelle: www.asrforum.com, 28.12.2010 
Die ASR-Technologie ist eine aussichtsreiche Methode zur Bekämpfung des Mangels an Wasser mit 
hoher Qualität und wird bereits in verschiedenen Staaten, wie z. B. Israel und den USA genutzt. Nach 
Pyne (1995) beinhaltet ASR einen Brunnen (oder auch ein Brunnenfeld), welcher als 
Mehrzweckbrunnen fungiert, d. h. für die Infiltration und die Wiedergewinnung des gespeicherten 
Wassers. Die auf die Verwendung von Mehrzweckbrunnen fokussierte Sichtweise von Pyne (1995) wird 
von z. B. Maliva et al. (2011) erweitert, sodass ASR als Eingabe von Wässern in den Untergrund und 
dessen spätere Gewinnung mittels Brunnen, auch anderenorts, gesehen werden kann. Die Speicherung 
von Wasser unter Nutzung von ASR kann zusätzlich zu einer Verbesserung der Wasserqualität führen 
(z. B. SJRWMD 2004). Die aktive Ausnutzung dieser Prozesse wird „Soil Aquifer Treatment“ genannt 
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(Pyne 1995). Dabei spielen biologischer Abbau und physikochemische Prozesse eine entscheidende 
Rolle. Die Vermischung mit natürlichem Grundwasser und dessen Verdünnung können zur weiteren 
Verbesserung der Wasserqualität führen (z. B. in Fank et al. 2012).  
Jedoch besteht noch eine große Unsicherheit über die bestimmenden Prozesse, wie die Mischung 
zwischen infiltriertem und natürlichem Wasser, die Ausbreitung und Fließwege während der Infiltration 
und physikochemische Reaktionen im Untergrund. Dies gilt besonders unter Berücksichtigung der 
zumeist vorkommenden, heterogenen Strukturen von Grundwasserleitern, welche Einfluss auf die 
Effizienz und Nutzbarkeit der unterschiedlichen Infiltrationsmöglichkeiten im Rahmen künstlicher 
Grundwasseranreicherungen haben. Doch nicht nur hydrogeologische Problemstellungen sind nicht 
abschließend geklärt, sondern auch konstruktionstechnische und operative Fragen bedürfen weiterer 
Untersuchung. Dieser Aspekt, sowie die breite Anwendbarkeit von ASR (und allgemein 
Grundwasseranreicherungen) zeigen die Notwendigkeit einer weiterführenden Entwicklung und 
Forschung in diesem Bereich.  
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2 Zielsetzung und Arbeitsschritte 
Eine Hauptaufgabe dieser Arbeit war die Bewertung der Wirkung von Untergrundheterogenitäten auf 
die erfolgreiche Implementierung von ASR-Technologien und vergleichend weiteren 
Grundwasseranreicherungen. In diesem Zusammenhang wurde die Relevanz der Mischung 
unterschiedlicher Wässer mit spezieller Betrachtung der transversalen Dispersivität untersucht. Eine 
weitere Hauptaufgabe war es, alternative Methoden der künstlichen Grundwasseranreicherung, z. B. 
über Direct-Push-Brunnen, und ihre Anwendbarkeit an verschiedenen Standorten zu bewerten. 
Folgende Arbeitsschwerpunkte wurden definiert: 
1) Untersuchung und Herausarbeitung der relevanten Strömungsprozesse für unterschiedliche 
Methoden von ASR, z. B. Infiltration von Wässern in teilgesättigte Medien, aber auch 
Transportprozesse, wie Mischung, Ausbreitung sowie chemische Reaktion, welche jeweils 
einen großen Einfluss auf die Effizienz und Nutzbarkeit von ASR und verwandten 
Technologien haben. 
2) Implementierung effizienter rechnerischer Modelle und Ansätze für den Transport von 
injiziertem bzw. infiltriertem Wasser unter definierten Bedingungen, für die Vorhersage von 
Infiltrationskapazitäten, sowie für die Bewertung heterogener Strukturen.  
3) Vergleich mit vorhandenen Messdaten aus Feldexperimenten und von implementierten Anlagen 
zur Validierung der Konzeption der numerischen Modelle und der daran durchgeführten 
Prozessanalyse. Erkenntnisse zur Charakterisierung des Lauswiesen-Grundwasserleiters aus der 
Literatur (Lessoff et al. 2010), sowie in Riva et al. (2008) beschriebene Tracerversuche, wurden 
in dieser Arbeit genutzt. 
4) Ableitung und Bewertung von möglichen Methoden für die Infiltration und Speicherung von 
Wasser zur Verbesserung der Wasserqualität und –quantität im Untergrund unter Nutzung von 
ASR und unter Berücksichtigung der Aquiferbeschaffenheit bzw. -heterogenität. 
Die vorliegende Arbeit gliedert sich folgendermaßen: Zuerst wurde in Kapitel 3 eine Literaturrecherche 
zu ASR im Allgemeinen und zu bei ASR ablaufenden physikalischen und chemischen Prozessen 
durchgeführt. Kapitel 4 fasst die folgend verwendeten numerischen Methoden sowie analytischen 
Gleichungen zusammen. In Kapitel 5 wird eine Übersicht über die transversale Dispersivität als 
relevanter Parameter, gerade für reaktive Transportvorgänge, gegeben. Kapitel 6 und 7 beinhalten 
numerische Modellierungen zum Transportverhalten am Standort Lauswiesen, welche die Bedeutung 
deterministischer Strukturen aufzeigen und folgend die Realisierbarkeit von ASR und ASR-basierten 
Feldversuchen am Standort bewerten. In Kapitel 8 und 9 wurde die Anwendbarkeit von Direct-Push-
Brunnen und darauf basierender Brunnenfelder für die Infiltration an 2 Standorten (Lower Republican 
Basin, KS sowie Fluttendorf, Steiermark) numerisch untersucht, indem diese mit herkömmlichen 
Infiltrationsmethoden verglichen werden. In Kapitel 8 wurde zudem untersucht, inwiefern diese 
Brunnen durch typische Untergrundstrukturen beeinflusst werden. Die Kapitel 10 und 11 fassen die 
Ergebnisse der Arbeit zusammen und geben einen Ausblick auf weiteren Forschungsbedarf. 
Verschiedene mögliche Zielstellungen können mittels ASR realisiert werden (Pyne 1995). In dieser 
Arbeit lag der Fokus bei der Anwendung als Wasserspeicher, zum künstlichen Beitrag zur 
Grundwasserneubildung und Verbesserung der Grundwasserqualität. Letzteres stellt jedoch den Grund 
der Grundwasseranreicherung am genutzten Standort (Kapitel 9) dar, sodass chemische Reaktionen 
nicht in die numerischen Analysen integriert wurden. Allgemein sind für die Bewertung und das 
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Management von künstlichen Grundwasseranreicherungen und insbesondere für ASR u. a. die 
folgenden Aspekte von besonderer Bedeutung (Bakker 2009): Die Wasserqualität der Quelle und des 
natürlichen Wassers, die realisierte Infiltrationsmenge und die hydraulischen Eigenschaften des 
Grundwasserleiters, in den das Wasser eingebracht wird. ASR kann in Grundwasserleitern 
vergleichbarer oder auch geringerer Qualität realisiert werden (z. B. Maliva et al. 2011). Das 
Hauptaugenmerk lag in dieser Arbeit bei Kapitel 5, 6 und 7 vor allem auf natürlichen Grundwasserleitern 
mit einer für die Nutzung als Trinkwasser ungeeigneten und in Kapitel 8 und 9 in einer für die 
Trinkwassernutzung geeigneten Ausgangsqualität.  
Bei Grundwasserleitern geringer Ausgangsqualität kann die Mischung und Streuung des eingegebenen 
Wassers die Wiedergewinnung negativ beeinflussen, was damit auch die Effizienz dieser Anlagen 
reduziert (Lowry und Anderson 2006). Chemische und biochemische Reaktionen, welche während ASR 
und der Speicherung auftreten, werden ebenfalls durch die Mischung beeinflusst (Dentz et al. 2011). 
Die Mischung und Streuung während ASR infiltrierten Wassers ist maßgeblich durch die Variabilität 
der Untergrundstrukturen bestimmt (Sedighi et al. 2006, Indelman et al. 2006, Izbicki et al. 2010). Diese 
Variabilität wird als Heterogenität bezeichnet, wobei jedoch ebenfalls chemische Parameter im 
Grundwasser räumlich variieren können (Descourvières et al. 2010a und b), was jedoch nicht 
Gegenstand der Arbeit war. 
Wie in Maliva et al. (2011) dargestellt, existieren bisher Probleme bei der akkuraten Charakterisierung 
des Untergrunds, der Wasserqualität und vorhandenen Infrastruktur mit negativen Folgen für die 
Anwendung und den Betrieb von ASR-Systemen. Aus diesem Grund sollten unterschiedliche 
Fragestellungen bei der Planung und Bewertung von ASR-Systemen aufgegriffen werden, welche dann 
an verschiedenen realen Untersuchungsstandorten bzw. an diesen angelehnten Standortmodellen 
untersucht wurden. 
 




3 Grundlagen zur künstlichen Grundwasseranreicherung 
Künstliche Grundwasseranreicherung ist ein „Verfahren zur künstlichen Vergrößerung des 
Grundwasserdargebots. Dabei wird Oberflächenwasser, gereinigtes Abwasser oder Grundwasser 
anderer Einzugsgebiete flächenhaft oder punktuell versickert, was ggf. zu einer Erhöhung des 
Grundwasserspiegels führt.“ (Hulpke et al. (Hrsg.) 1993). Ebenfalls kann zur Infiltration auch 
Regenwasser genutzt werden (Vanderzalm et al. 2010).  
Die Hauptanwendungen liegen laut Asano und Cotruvo (2004) und darin zitierten Quellen in (übersetzt): 
„(a) der Reduktion, dem Stoppen oder wenn möglich der Umkehrung einer Absenkung der 
Grundwasserspiegel, (b) dem Schutz von Süßwasserressourcen in Küstenaquiferen gegen 
Salzwasserintrusionen und (c) der Speicherung von Oberflächenwässern, überschüssigen Wässern oder 
aufbereiteten kommunalen Abwässern für die spätere Wiederverwendung“. In Al-Assa‘d und Abdulla 
(2010) wird hervorgehoben (übersetzt): „Im Einklang mit dem NWMP [National Water Master Plan] 
des Ministry of Water and Irrigation of Jordan, ist künstliche Grundwasseranreicherung eine der 
Managementoptionen um die verfügbaren, jedoch limitierten, Wasserressourcen und den gesteigerten 
Wasserbedarf durch die wachsende Wirtschaft auszugleichen (NWMP 2001).” 
3.1 Infiltrationsmethoden 
Zur künstlichen Grundwasseranreicherung, d. h. der Einbringung von Oberflächenwässern in den 
Untergrund bzw. letztlich in das Grundwasser, werden verschiedene Bauwerke genutzt, u. a.:  
a. Horizontale und vertikale Infiltrationsbrunnen 
b. Versickerungsbecken 
c. Versickerungsgräben 
d. (temporär eingestaute) Dämme 
Die erstgenannte Methodik lässt sich von Letzteren unterscheiden, welche als flächenhafte 
Versickerungsmethoden bezeichnet werden können. Diese flächenhaften Methoden können in In-
channel- (Dämme in vorübergehend und ständig aktiven Flussläufen) und Off-channel-Systeme 
(Infiltrationsbecken, vormalige Kiesgruben, gelochte Rohre usw.) unterschieden werden (Bouwer 
2002). Zu berücksichtigen ist, dass künstliche Grundwasserneubildung auch als Begleiterscheinung zu 
anderen wasserwirtschaftlichen Maßnahmen, wie der Bewässerung, Wasserspeicherung durch Dämme 
usw. auftreten kann (Seiler und Gat 2007). 
Unter den oben genannten Verfahren sollte in dieser Arbeit jedoch speziell die Einbringung von Wasser 
mittels Brunnen betrachtet werden. Wie in Pyne (1995) und Bouwer (2002) beschrieben, ergeben sich 
die folgend genannten, weiteren Vor- und Nachteile von Brunnen: Im Gegensatz zu den flächenhaften 
Infiltrationsverfahren sind Infiltrationsbrunnen in gespannten Grundwasserleitern und bei schlecht 
leitfähigen Schichten in der ungesättigten Zone besser anwendbar. Damit bieten sie die Möglichkeit, 
direkt an Orten des Bedarfs oder der Verfügbarkeit des Quellwassers Anlagen zu errichten. Jedoch 
können Schichtungen ebenfalls die Infiltrationskapazität von Brunnen in der ungesättigten Zone 
mindern und zu schwebendem Grundwasser führen. In jedem Fall sollte der Zielaquifer ausreichend 
durchlässig sein, damit ein zu großer Grundwasseranstieg verhindert wird.  
Neben den genannten sind die Verhinderung von Verdunstung, die geringe benötigte Fläche und die 
Minimierung von Risiken durch Kontamination und Beeinflussung als weitere Vorteile von 
Brunnensystemen gegenüber flächenhaften Infiltrationsmethoden zu erwähnen (Minsley et al. 2011). 
Gerade in ariden und semi-ariden Regionen ist die Verdunstung ein stark relevanter Faktor (potenzielle 




Verdunstungsrate für viele Regionen im mittleren Osten nach Maliva et al. 2011 über 1000 mm/a). Laut 
Al-Assa’d und Abdulla (2010) steigen diese Verluste bei der oberflächigen Speicherung in Dämmen in 
der Langzeitspeicherung bis auf 25% des gespeicherten Wasservolumens. Damit ergibt sich ein großer 
Vorteil bei der Kombination aus oberflächigem Auffang und Speicherung überschüssigen Wassers und 
der Infiltration in den Untergrund über Brunnen (Al-Assa’d und Abdulla 2010).  
Sowohl die flächenhaften Methoden als auch Infiltrationsbrunnen können aufgrund verschiedener 
Prozesse durch Clogging beeinflusst sein (siehe Absatz 3.3.3 und Referenzen darin). Eine periodische 
Brunnenregeneration mit Hilfe von z. B. Pumpen (nur in der gesättigten Zone) oder mechanischem 
Reinigungsgerät ist jedoch möglich (einige Verfahren z. B. in Bieske et al. 1998). 
3.2 Brunneninfiltration (ASR) 
3.2.1 Definition und Anwendungsgebiete 
Laut Pyne (1995) kann für ASR folgende Definition genutzt werden: „Aquifer Storage and Recovery 
may be defined as the storage of water in a suitable aquifer through a well during times when water is 
available, and recovery from the same well during times when it is needed.“ 
Unabhängig von dieser Definition können auch mehrere Brunnen oder auch eine Kombination 
unterschiedlicher Methoden für die Entnahme und Eingabe von Wässern genutzt werden, welche 
temporal und lokal unterschiedliche Infiltrations- und Wiedergewinnungsmengen aufweisen (u. a. 
Maliva et al. 2011). Eine grundsätzliche Beschränkung auf einen Mehrzweckbrunnen ist nicht begründet 
(siehe Kapitel 1). Es können sowohl vertikale Brunnensysteme als auch Horizontalfilterbrunnen (Pyne 
und Howard 2004) genutzt werden, wenn eine starke Grundwasserspiegeländerung aufgrund 
hydrogeologischer Standortbedingungen vermieden werden soll. Des Weiteren werden auch „cavity 
wells“ für die Infiltration verwendet (Saharawat et al. 2009). Diese bestehen aus einem Hohlraum, 
welcher unterhalb einer undurchlässigen Schicht angeordnet ist und unterliegen keiner nennenswerten 
Brunnenalterung (Saharawat et al. 2009). 
Die erste ASR-Anlage im Sinne Pynes (1995) wurde 1968 in Wildwood, New Jersey in Betrieb 
genommen. Inzwischen existieren allein in den USA mindestens 95 Standorte und weitere Anlagen in 
anderen Staaten (z. B. Kanada, Israel, Australien, UK und den Niederlanden) (Izbicki et al. 2010). 
ASR-Anlagen können u. a. für die folgenden Zielstellungen angewandt werden (Auszug aus Pyne 1995): 
a. tägliche, saisonale, Langzeit- und Notfallspeicherung 
b. Reduktion von Desinfektionsnebenprodukten (DBP), Verbesserung der Wasserqualität 
c. Wiederherstellung von Grundwasserhöhen, Verringerung von Absenkung 
d. Verhinderung von Salzwasserintrusionen (z. B. Misut und Voss 2007) 
Eine weitere Wasserquelle für die Zielstellung unter a. stellt entsalztes Wasser dar, wie im Folgenden 
aus Pyne und Howard (2004) beschrieben: Das Ausgangswasser kann küstennah aus den Ozeanen oder 
aus Brackwassergrundwasserleitern gewonnen werden. Eine ausreichende Distanz zwischen 
Wasserfassung und Speicherung ist jedoch notwendig, um eine gegenseitige Beeinflussung 
auszuschließen. Eine Kombination aus Entsalzung und Speicherung im Untergrund wird DASR 
(Desalination / Aquifer Storage and Recovery) genannt. Entsalzungsanlagen arbeiten aus 
Kosteneffizienzgründen mit einer stationären Produktionsrate und ASR bietet eine kosteneffiziente 
Möglichkeit des Ausgleichs des nur saisonal vorhandenen Wasserbedarfs. Etwa ein Drittel der ASR-
Anlagen (Brunnenfelder) speichern Wasser in Brack- und Salzwasseraquiferen (Pyne und Howard 
2004), während die Mehrzahl Wasser in Süßwasseraquifere einspeisen.  




Eine weitere Unterscheidung erfolgt in Maliva et al. (2011) durch Maliva et al. (2006) und Maliva und 
Missimer (2008): Dabei wird in „physical storage systems“ und „chemically-bounded 
systems“ unterschieden. Erst genannte erhöhen die Speichermenge in einem Aquifer und resultieren in 
einer Erhöhung der Wasserspiegelhöhen oder –drücke. Diese Art ist an der unteren Berandung und an 
den Seiten durch schlecht durchlässiges Material begrenzt. Das „chemically-bounded 
system“ beschreibt die Speicherung von Süßwasser in Brackwasser bzw. Grundwasserleitern niedrigerer 
Wasserqualität. Die Anwendbarkeit und Effizienz dieser Systeme kann durch die 
Wiedergewinnungsrate des injizierten Wassers beschrieben werden. 
Die meist genutzte Anwendung von ASR ist die saisonale Speicherung oder auch Langzeit- und 
Notfallspeicherung (Pyne 1995). Eine Langzeitspeicherung zur Verwendung in Notfällen wird z. B. in 
Misut und Voss (2007) diskutiert. Grundsätzlich eignen sich für ASR Grundwasserleiter mit hohen 
Speicherkapazitäten, d. h. großen Mächtigkeiten. Es können sowohl Locker- wie 
Festgesteinsgrundwasserleiter (z. B. Pavelic et al. 2006) genutzt werden. 
Die unter Punkt b. genannte Zielstellung kann auch als primäres Ziel der Infiltration definiert werden, 
um z. B. Regenwasser für die Brauchwassernutzung oder in Kombination mit weiteren 
Behandlungsmaßnahmen für die Trinkwassernutzung aufzubereiten (z. B. Herczeg et al. 2004, Page et 
al. 2009 und weitere Referenzen wie zitiert in Vanderzalm et al. 2010). Oftmals führt eine Speicherung 
zu einer Verbesserung der Wasserqualität in Hinsicht auf diverse Parameter, wie z. B. Stickstoff oder 
DBP (SJRWMD 2004). Die Aufenthaltszeit im Untergrund kann entsprechend der notwendigen 
Zeitspanne für eine passive Behandlung angepasst werden. Die Prozesse umfassen nach Vanderzalm et 
al. (2010) (Referenzen in Klammern werden von Vanderzalm et al. 2010 zitiert): 
a. Inaktivierung von pathogenen Stoffen (Dillon und Toze 2005, Page et al. 2010a, Toze et 
al. 2010)  
b. Abbau organischer Stoffe (Pavelic et al. 2006a, Ying et al. 2008)  
c. Entfernen von Stickstoff (Fox 2002). 
Jedoch werden in Vanderzalm et al. (2010) und Referenzen darin zusätzlich mögliche negative Folgen 
einer unterirdischen Speicherung von Wässern geringerer Qualität auf das wiedergewonnene Wasser 
und die Intaktheit der Aquifermatrix genannt (übersetzt): „Clogging (des Aquifers), Mischung mit 
salinem Grundwasser, Minerallösung, Redoxreaktionen aufgrund der Einbringung von oxidierbarem 
organischen Material“. 
Die Verhinderung von Salzwasserintrusionen kann als primäres oder auch sekundäres Ziel definiert 
werden (Pyne 1995). Wenn weniger Wasser wiedergewonnen als gespeichert wird, kann dies eine 
existente Süß-Salzwasser-Grenze seewärts verschieben. Wird jedoch Wasser innerhalb der Grenzzone 
bzw. dahinter eingebracht, breitet sich dieses radial um den Eingabepunkt aus und kreiert eine Art 
„Halo-Effekt“ von erhöhter Salinität landeinwärts (Misut und Voss 2007). Zur Bewertung der 
Auswirkungen von Langzeitspeicherung auf die Lage der Grenzzone zwischen Süß- und Salzwasser 
wurde von Misut und Voss (2007) eine regionale, dreidimensionale Modellierung durchgeführt, welche 
den positiven Effekt auf die Verschiebung der Grenzzone und eine Verbesserung der Wasserqualität in 
küstennahen Brunnen bestätigt. 
3.2.2 Funktionsweise 
Operative Parameter für ASR sind die Injektions-, Speicher- und Wiedergewinnungsdauer und das 
letztlich eingebrachte und wiedergewonnene Wasservolumen. Da oftmals das Vorhandensein der 




Wasserquelle sowie Art und Weise des Betriebs vordefiniert sind, sind Pump- und Injektionsraten die 
flexiblen operativen Parameter (Lu et al. 2011).  
Unterschiedliche Infiltrationswässer, wobei die Quelle hauptsächlich durch das lokale Vorhandensein 
definiert ist, können für ASR genutzt werden, hierzu zählen: 
a. Oberflächenwasser (z. B. aus Flüssen, Dämmen, Flutwasser) (z. B. SJRWMD 2004) 
b. Regenwasser (z. B. Pavelic et al. 2006) 
c. behandeltes Abwasser (TSE-Treated Sewage Effluent) (z. B. Maliva et al. 2011) 
d. (behandeltes) Grundwasser bzw. Trinkwasser (z. B. SJRWMD 2004) 
e. Wasser aus Entsalzungsanlagen (Pyne und Howard 2004) 
Zum Schutz des Aquifers und zur Verhinderung von Brunnenalterung (Clogging-Kapitel 3.3.3) kann 
infiltriertes Wasser vorbehandelt werden. Auch gesammeltes Wasser aus Oberflächenabflüssen benötigt 
oft eine vorherige Behandlung, bevor es in das Grundwasser direkt eingebracht wird (Al-Assa’d und 
Abdulla 2010). 
Die Nutzung von c. kann hierbei ein Ersatz für die Verwendung von Wasser mit Trinkwasserqualität 
sein, da Zweiteres zu wertvoll für die Verwendung z. B. als Bewässerungswasser sein kann (Maliva et 
al. 2011). Es existieren noch zwei grundlegende Probleme, um behandeltes Abwasser flächendeckend 
in ariden und semiariden Gebieten, wie dem Mittleren Osten, zu nutzen: i) der Ausbaugrad der 
Verteilungsstruktur hinkt der wachsenden Menge zur Verfügung stehenden TSE hinterher und ii) es 
existiert ein zeitliches Ungleichgewicht zwischen Angebot und Bedarf (Maliva et al. 2011). Eine 
Verwendung von TSE als Trinkwasser indirekt über ASR ist, wenn auch möglich, zumeist aus Gründen 
der Vorbehandlung zu kostspielig, bzw. für viele Nutzungszwecke auch unnötig (Maliva et al. 2011). 
Diese liegen hauptsächlich in der Verwendungen als Brauchwasser, wie z. B. in der Bewässerung. 
Weiterhin ist in Maliva et al. (2011) eine genauere Charakteristik von TSE und technische Kriterien in 
Bezug auf die lokale Anwendbarkeit beschrieben. 
Die Untergrundspeicherung (ARR-Aquifer Recharge and Recovery in Missimer et al. 2011-Editorial) 
zur letztlich abschließenden Behandlung von vorbehandeltem Abwasser (c) und dessen spätere Nutzung 
zu Bewässerungszwecken oder zur (indirekten) Trinkwassernutzung wird jedoch weltweit eher selten 
genutzt. Wie Missimer et al. (2011, übersetzt) ausführen, resultiert dies aus „…Bedenken, eine 
Grundwasserkontamination zu erzeugen…“ und aus „…Wissenslücken bei der Charakterisierung zur 
Bewertung und glaubwürdigen Vorhersage der Abbauprozesse im Untergrund sowie der Schwierigkeit, 
einen Grundwasserleiter zu finden, welcher geeignete hydraulische und chemische Bedingungen 
bietet…“. Dennoch ist behandeltes Abwasser eine wertvolle Wasserquelle, deren Nutzbarkeit von der 
weiteren Forschung und der Entwicklung von Nutzungsrichtlinien abhängt (Missimer et al. 2011). 
Weitere Parameter mit Einfluss auf die Effizienz von ASR, welche jedoch hauptsächlich durch die 
natürlichen Gegebenheiten im Untergrund definiert werden, sind im Abschnitt 3.3 dargestellt. 
Auch finanzielle Betrachtungen spielen bei der Planung eines ASR-Systems eine wichtige Rolle: „Die 
Kosten einer ASR-Anlage hängen u. a. von Standortbedingungen, der Art der künstlichen 
Grundwasseranreicherung, [notwendigen] Wasseraufbereitungsprozessen, Kosten für Gewinnung und 
Bereitstellung von Infiltrationswasser, Grundstückspreisen und rechtlichen Regularien ab (Donovan et 
al. 2002 und Topper et al. 2004)“ (Khan et al. 2008, übersetzt). 
3.2.3 Direct-Push Brunnen und ASR 
Grundsätzlich können Infiltrationsbrunnen in 2 Arten unterschieden werden: Brunnen, welche in die 
ungesättigte Zone infiltrieren, und Brunnen, welche direkt bis in das Grundwasser reichen (Bouwer 




2002). Erstere haben ähnliche Anforderungen an den Untergrund wie oberflächennahe 
Infiltrationsmethoden. Lufteintrag durch fallendes Wasser im Filterrohr muss verhindert werden, um 
keine Lufteinschlüsse zu bilden, welche die Permeabilität im Nahbereich des Brunnens herabsetzen 
können (Pyne 1995). Infiltrationsbrunnen sind weiterhin empfindlich gegenüber mechanischer Filterung 
und chemischen Reaktionen (Seiler und Gat 2007). Folgende Ausführungen können Bouwer (2002) 
entnommen werden:  
Vorteilhaft an einer Infiltration in die ungesättigte Zone ist die Fähigkeit der meist feiner strukturierten, 
ungesättigten Zone, eingegebenes Wasser in seiner Qualität zu verbessern. Ein Nachteil von Brunnen 
in der ungesättigten Zone ist Clogging durch die Anhäufung von Schwebstoffen und/oder Biomasse, 
welches nicht durch übliche Brunnenregenerierungen behoben werden kann. Ebenso muss Clogging 
auch bei üblichen Infiltrationsbrunnen durch Vorbehandlung des Wassers vermindert werden und 
zudem muss dies den Schutz des Grundwasserleiters gewährleisten. Kombinierte Systeme aus 
Infiltrationsbrunnen und Oberflächeninfiltration können nicht nur genutzt werden, um verhältnismäßig 
geringmächtige Schichten zu überbrücken, sondern bieten auch eine gewisse Vorbehandlung, wenn 
Wasser zuerst durch die obere Bodenschicht strömt. Wenn Clogging vor allem aufgrund organischer 
Belastungen entsteht, kann dies durch lange Trockenzeiten teilweise verringert werden. 
Die vorliegende Arbeit fokussiert sich auf die Nutzung von Brunnen geringer Durchmesser, deren 
Eignung für die Infiltration in die ungesättigte Zone oder auch gesättigte Zone flacher Grundwasserleiter 
geprüft werden sollte. Diese Brunnen können unter Zuhilfenahme der Direct-Push (DP)-Technologie 
(Abbildung 2 und Abbildung 3) errichtet werden.  
   
 
Abbildung 2: Schematische Darstellung von Infiltrationsmethoden im Vergleich zu Direct-Push-Brunnen 
in einem geschichteten Untergrund 





Abbildung 3: Schematische Darstellung eines Direct-Push-Tools auf einem Fahrzeug installiert und 
exemplarischen Log für die elektrische Leitfähigkeit, Quelle: Butler et al. (1999) 
Die DP-Technologie nutzt nach Butler et al. (2007, übersetzt) „…hydraulische Rammen ergänzt durch 
die Auflast des genutzten Fahrzeuges und hochfrequente Perkussionshämmer, um vergleichsweise 
schnell kleine Gestänge in den Untergrund einzubringen“. DP wurde bisher oft zur Erkundung 
oberflächennaher (< 30 m Tiefe), unkonsolidierter Sedimente genutzt (Butler et al. 2002, 2007, Dietrich 
et al. 2008, Köber et al. 2009, Liu et al. 2009, Liu et al., 2012).  
Der größte Vorteil der DP-Technologie liegt in der mobilen Ausrüstung, welche es erlaubt, diese 
Brunnen an den dafür geeignetsten Stellen zu errichten. Zusätzlich können Informationen über den 
Untergrund bei einer im Vergleich zu konventionellen Bohrmethoden deutlich geringeren Störung 
gewonnen werden (Dietrich und Leven 2006). 
Trotz der genannten Vorteile war die Verwendung von DP-Brunnen zur Infiltration bisher nicht bekannt. 
Eine Unsicherheit war sicherlich die Auswirkung des geringen Durchmessers auf die möglichen 
Infiltrationskapazitäten und die technische Realisierbarkeit der Infiltration mit derartigen Brunnen. 
3.2.4 ASR in Grundwasserleitern niedrigerer Ausgangsqualität 
Bei ASR wird Wasser unterschiedlicher Quellen in den Untergrund über einen Brunnen infiltriert und 
verdrängt natürliches Wasser, welches häufig eine niedrigere Qualität gegenüber dem zu infiltrierenden 
hat, z. B. einen Brackwasseraquifer darstellt. Die Speicherung wird oft in gespannten 
Grundwasserleitern zwischen zwei undurchlässigen Schichten durchgeführt (z. B. Pyne und Howard 
2004, Brown und Misut 2010). Wie u. a. in Pyne (1995) beschrieben, bildet sich zwischen infiltriertem 
und natürlichem Wasser eine Pufferzone, in der die Wässer gemischt sind. Die Ausmaße dieser 
Vermischungszone sind u. a. abhängig von der Hydrogeologie des Grundwasserleiters. Demnach ist die 
Betrachtung der unterirdischen Wasserblase als zylindrische Ausbildung (auch „ASR bubble“ genannt) 
oft nicht geeignet, sondern, wie in Vacher et al. (2006) geschildert, führen durchlässige Schichten zu 
einer lokal weiteren horizontalen Ausbreitung in Form einer „Flaschenbürste“. Unter Vernachlässigung 




der Grundwasserströmung, Mischung, präferentieller Fließwege und Dichteeffekten lässt sich die 
Ausbreitung in Form eines Zylinders nach folgender Gleichung (3.1) berechnen: 
 . = \ B]	$	+ (3.1) 
mit . Radius der Injektion, B Injektionsvolumen, $ Mächtigkeit Aquifer und + effektive Porosität. 
 
Die Wiedergewinnungsrate (RE…Recovery Efficiency) ist der prozentuale Volumenanteil an 
wiedergewonnenem Wasser, welches die gewünschten Qualitätskriterien erfüllt, gegenüber der 
Infiltrationsmenge (z. B. Lu et al. 2011).  
 =^ = B_=8` < B  (3.2) 
mit B am Brunnen wiedergewonnenes Volumen mit Qualität gemäß vordefiniertem Standard, B 
Injektionsvolumen, [R0] und  Konzentration des wiedergewonnenen Wassers am Brunnen und 
kritische Konzentration. 
 
Dabei ist zu erkennen, dass die RE von der kritischen Konzentration und damit von der notwendigen 
Qualität des Wassers für die Weiterverwendung, z. B. als Trink- oder Bewässerungswasser abhängt. 
Das macht diesen Parameter für ein Diagnosemodell voreingenommen, da die kritische Konzentration 
beliebig wählbar ist (Ward et al. 2009). 
Die Wiedergewinnungsrate ist von der Mischung des Infiltrations- mit dem natürlichen Grundwasser 
abhängig, welche wiederum durch u. a. dichteabhängige Strömung, Dispersion und Diffusion und 
Aquiferheterogenität beeinflusst wird (Lu et al. 2011 und Referenzen darin). Dadurch ergeben sich in 
natürlichen Grundwässern mit hohen Konzentrationen an ungewollten Substanzen, wie z. B. in Brack- 
und Salzwasser, geringere Wiedergewinnungsraten. Numerische Studien, durchgeführt von Maliva et 
al. (2011) zeigten, dass der hauptsächliche Einflussfaktor die Salinität des Brackwasseraquifers selbst 
ist. Weitere Einflussfaktoren auf die RE bilden die geochemische und mikrobiologische Charakteristik 
des Grundwasserleiters (Brown und Misut 2010). Pavelic et al. (2002) wie zitiert in Ward et al. (2007) 
unterteilten die Faktoren mit Einfluss auf die RE in (übersetzt): „…hydrogeologische Parameter 
(Transmissivität, Porosität, Aquifermächtigkeit, Dispersivitäten und Diffusionskoeffizienten, 
Salinitäten und hydraulischer Gradient) und betriebsbedingte Parameter (Injektionsdauer, 
Injektionsvolumen, Gesamtdauer eines Zyklus, Verhältnis zwischen Injektions- und 
Wiedergewinnungspumprate und Speicherdauer)“. 
Brunnenfeld 
Das folgende Kapitel basiert auf Pyne (1995) und Referenzen darin: 
Um entsprechend große Wassermengen zu speichern, werden ebenfalls Brunnenfelder genutzt. Die 
Planung gegenüber konventionellen Brunnenfeldern zur Wassergewinnung unterscheidet sich nur im 
Bedarf der Minimierung der Mischung mit dem umgebenden Grundwasser, falls dieses eine geringere 
Qualität aufweist. Der Hauptunterschied liegt dabei in der Entfernung zwischen den Brunnen, welche 
hauptsächlich abhängig von der lateralen Ausdehnung des gespeicherten Wassers ist. Diese ist im 
Vergleich zu konventionellen Brunnenfeldern geringer, da der Brunneninterferenz weniger Beachtung 
geschenkt wird. 




Die Infiltration sollte in einem mittig angeordneten Brunnen beginnen und nach außen hin fortschreiten, 
wenn die Wasserfront die außenliegenden Brunnen passiert hat. Bei der Förderung wird diese Prozedur 
umgekehrt. Dieses so genannte „sequentielle“ Vorgehen (Pyne 1995) bei der Infiltration erhöht nach 
Untersuchungen von Merrit (1985) wie zitiert in Pyne (1995) die Wiedergewinnungsrate gegenüber 
einem Brunnenfeld ohne zentralem Brunnen und gleichmäßigen Pumpraten.  
Normalerweise ist die natürliche Strömung des Grundwassers vernachlässigbar gegenüber der 
Ausdehnung des infiltrierten Wassers im Untergrund. Sollte dennoch eine relevante 
Grundwasserströmung vorhanden sein, können mehrere Brunnen auch linienförmig in Richtung dieser 
Strömung angeordnet werden. 
3.2.5 ASR vs. ASTR 
Systeme, bei denen gezielt Infiltrationsbrunnen und Entnahmebrunnen getrennt sind, und ein Transport 
des Grundwassers zwischen diesen erwünscht ist, werden Aquifer Storage Transport und Recovery 
(ASTR) genannt (z. B. Gale (Eds.) 2005). 
In den Niederlanden wird ASTR gegenüber ASR bevorzugt eingesetzt, da Bedenken hinsichtlich einer 
Verringerung der Wasserqualität bei herkömmlicher ASR-Speicherung bestehen (Stuyfzand et al. 2006 
wie zitiert in Vanderzalm et al. 2010). 
Wie bereits erwähnt, nutzt ASR zumeist einen einzelnen Mehrzweckbrunnen, was vor allem hinsichtlich 
der Verhinderung oder zumindest Verringerung von Clogging des Grundwasserleiters und des Brunnens 
vorteilhaft ist (Pyne 1995). Die erhöhte mikrobielle Tätigkeit um einen ASR-Brunnen kann jedoch zu 
untypischen Wasserqualitäten führen (Vanderzalm et al. 2006 und Stuyfzand et al. 2006 wie zitiert in 
Vanderzalm et al. 2010). Des Weiteren kann die Umkehrung der Fließprozesse auch eine Umkehrung 
der während der Injektion stattfindenden geochemischen Prozesse hervorrufen (Sniegocki und Brown 
1970 wie zitiert in Vanderzalm et al. 2010). 
Auch wenn ASTR die Möglichkeit längerer Aufenthaltszeiten bietet, muss sichergestellt werden, dass 
die effektive Aufenthaltszeit auch ausreichend für eine gewünschte Verbesserung der Wasserqualität ist 
(Pavelic et al. 2004). Untersuchungen in Vanderzalm et al. (2010) dienten dem direkten Vergleich der 
Prozesse zwischen ASR und ASTR und zeigten, dass nach einigen ASR-Zyklen, d. h. Injektions-, 
Speicher- und Wiedergewinnungsphasen, Ionenaustauschprozesse vernachlässigbar sind und nur noch 
das anfänglich wiedergewonnene Wasser höhere Werte an gelöstem organischem Material und 
Ammonium haben dürfte. 
3.3 Prozesse während ASR 
Für die Bewertung von künstlichen Grundwasseranreicherungen, wie ASR, wurden vom National 
Health and Medical Research Council, Natural Ressource Management Ministerial Council und der 
Australian Health Ministers’ Conference (NRMMC–EPHC–NHMRC) Richtlinien für die 
Risikobewertung und eine Aufzählung typischer Risikofaktoren (Tabelle 1) angegeben. In den 










Tabelle 1: Zusammenfassung relevanter Gefahren aus Infiltrationswasser, Aquifermaterial und 
Grundwasser für Grundwasseranreicherungen, Quelle: Page et al. (2010) 
 
3.3.1 Physikalische Prozesse 
Advektion und Dispersion 
Advektion 
Unter Vernachlässigung der natürlichen Grundwasserströmung und weiteren Prozessen, wie Mischung 
und Dispersion, geochemischen und biochemischen Reaktionen (d. h. konservativen Transport ohne 
z. B. Sorption oder Massentransfer zwischen mobilen und immobilen Porenraum) könnte eine ASR-
Blase auch in Grundwasserleitern geringerer Ausgangsqualitäten vollständig wiedergewonnen werden. 
In Wirklichkeit ist aufgrund dieser Prozesse die Wiedergewinnungsrate jedoch nie 100 % (Bakker 
2010). Die natürliche Grundwasserströmung kann das infiltrierte Wasservolumen abstromig verlagern, 
sodass nur eine eingeschränkte Wiedergewinnung möglich ist, bis hin zu einer vollständigen 
Unerreichbarkeit des injizierten Wassers (Bear und Jacobs 1965, Merritt 1986, Pavelic et al. 2002, 2004 
wie zitiert in Ward et al. 2009). Dies ist beispielhaft in Abbildung 4 dargestellt. Die horizontal 
angreifende Strömung kann unabhängig vom Einfluss in anderen Phasen in jeder ASR-Speicherphase 
relevant werden (Ward et al. 2009). Hohe Pumpraten (in Relation zur natürlichen 
Grundwasserströmung) können nahezu kreisrunde Infiltrationsfahnen ausbilden und damit die 




Wiedergewinnungsrate erhöhen. Dies wirkt jedoch nicht der Drift während der Speicherphase entgegen 
(Ward et al. 2009). 
 
Abbildung 4: Schematische Darstellung von Infiltration und Wiedergewinnung unter dem Einfluss der 
natürlichen Grundwasserströmung. Quelle: verändert nach Ward et al. (2009) 
 
Dispersion und präferentielle Fließwege 
Bei der Injektion von Wässern mit gegenüber dem natürlichen Grundwasser veränderter 
Zusammensetzung (z. B. Brack- und Salzwasseraquifere) stellt die Dispersion einen Prozess mit 
Einfluss auf die Wiedergewinnungsrate dar (Ward et al. 2009). Mit zunehmender Entnahme des vorher 
eingegebenen Infiltrationsvolumens werden infolge Dispersion Wässer gewonnen, welche sich bereits 
mit dem natürlichen Wasser vermischt haben. Dadurch werden zeitlich schneller Grenzwerte erreicht, 
welche eine weitere Gewinnung von Wasser, welches vordefinierten Kriterien entsprechen soll, 
unmöglich machen. Bei einem Infiltrationsversuch in einem tiefen Aquifer in Belgien von 
Vandenbohede et al. (2008) zeigte sich, dass nur 34% des Infiltrationswassers (937,4 m3) nicht durch 
Vermischung mit dem natürlichen Wasser beeinflusst waren. Trotzdem kann dieser Prozess bewusst in 
Kauf genommen werden, wenn Wasser trotzdem mit einer verbesserten Qualität im Vergleich zum 
natürlichen (Brack-)Grundwasser gefördert wird, welches dann in seiner Qualität ausreichend für eine 
Bewässerung ist (Saharawat et al. 2009). Die Mischung hängt direkt von der Dispersion ab; Dispersion 
ist wiederum abhängig von der Strömungsgeschwindigkeit des injizierten Wassers (hohe Infiltrations- 
und Entnahmeraten) und von der Dauer der Speicherung (Misut und Voss 2007). Eine ausführliche 
Bewertung des Einflusses der transversalen Dispersivität wird in Kapitel 5 gegeben.  
Präferentielle Fließwege entstehen durch verbundene Bereiche höherer Leitfähigkeiten im Untergrund. 
Die Abschätzung des Transports im Untergrund wird durch präferentielle Fließwege erschwert, da deren 
Lage und Ausdehnungen oftmals nicht bekannt sind. Dadurch können z. B. bei ASTR geringere 
Transportzeiten entstehen als für einen homogenen Grundwasserleiter angenommen (Page et al. 2010). 
Weiterhin schlussfolgern Page et al. (2010), dass dann Aufenthaltszeiten wie auch Abbaukapazitäten 
für organisches Material und pathogene Mikrobiota geringer sein können.  
Im Gegensatz zu „homogenen“ Grundwasserleitern führt eine heterogene (geschichtete) Struktur zu 
einer ungleichmäßigen Verdrängung des infiltrierten Wassers über die Tiefe (z. B. Vacher et al. 2006). 
Eine über die Tiefe gemittelte horizontale hydraulische Leitfähigkeit kann zu einer zu geringen 
Abschätzung der horizontalen Ausdehnung in hochleitfähigen Schichten führen (Ward et al. 2009, 




Herczeg et al. 2004). Diese ungleichmäßige horizontale Ausbreitung kann auch Einfluss auf 
geochemische Reaktionen haben, z. B. zu einem erhöhten Abbau von DBP führen, da entlang der 
unterschiedlich leitfähigen Schichten die Oberfläche für die Mischung von Infiltrationswasser und 
natürlichem Wasser vergrößert wird (Izbicki et al. 2010). Nichtsdestotrotz kann ein Schichtenmodell 
nur begrenzt die regionalen Heterogenität wiedergeben (Izbicki et al. 2010). Dieses Modell 
vernachlässigt laut Izbicki et al. (2010, übersetzt): „…sowohl die räumliche Ausdehnung der Materialen, 
sowie die Konnektivität zwischen den Materialien“. In Minsley et al. (2011) wurden für einen 
Karstaquifer im Staat Kuwait zweidimensionale vertikale Heterogenitätsverteilungen der hydraulischen 
Leitfähigkeit mit Hilfe der sequentiellen Gauß-Simulation erstellt und numerisch mittels konservativem 
Transport bewertet. Es zeigte sich anhand dieser Untersuchungen, dass die Unterschiede in der 
Verteilung der hydraulischen Leitfähigkeit das generelle Strömungsfeld beeinflussen (Minsley et al. 
2011). 
Rate-limited mass transfer (RLMT) 
Dieser Prozess stellt den Massentransport zwischen mobilem und immobilem Porenraum bzw. 
Festphase dar (van Genuchten und Wierenga 1976). Es zeigte sich, dass die Effizienz von ASR von 
RLMT beeinflusst werden kann, wenn z. B. in Brackwassergrundwasserleitern noch erhöhte Salinität 
im immobilen Porenraum bzw. der Feststoffphase vorhanden ist und während der Speicherung in die 
mobile Phase überwechselt (Chulkin et al. 2008 wie zitiert in Lu et al. 2011). Lu et al. (2011) 
untersuchten den Einfluss von RLMT auf ASR innerhalb eines ASR-Zyklus und über mehrere 
Speicherzyklen. Dabei zeigte sich der Einfluss auf die Wiedergewinnungsrate (Kapitel 3.2.4). Dieser 
Einfluss ist teilweise nicht-monoton, sodass eine kritische Zeitskala für die Infiltration existiert. Nach 
Lu et al. (2011) wirkt die immobile Phase in der Wiedergewinnungsphase als „Schadstoff“-quelle,  
-senke oder auch beides.  
Dichte und Viskosität 
Dichteeffekte spielen eine Rolle, wenn natürliches und infiltriertes Wasser deutliche Dichteunterschiede 
aufweisen, z. B. bei der Speicherung in Brack- und Salzwasseraquiferen (z. B. Ward et al. 2007, 2008 
wie zitiert in Ward et al. 2009, Bakker 2010). Dadurch entsteht ein Abkippen der Süßwasserfront mit 
einer Verdrängung des Süßwassers in den tieferen Bereichen durch natürliches Wasser mit höherer 
Dichte (Ward et al. 2007 wie zitiert in Minsley et al. 2011). Dies führt letztlich dazu, dass gegenüber 
einer Betrachtung ohne Dichteeffekte ein Brunnen oder Brunnenfeld nur eine geringere 
Wiedergewinnungsrate erreichen kann (Ward et al. 2007). Je länger der Einstau in einen Brackwasser- 
bzw. Salzwasseraquifere dauert, desto stärker ist dieser Effekt zu beobachten (Esmail und Kimbler 1967 
wie zitiert in Ward et al. 2007). Dichteeffekte können alle Phasen eines ASR-Zyklus betreffen, z. B. 
wenn Infiltrations- und Entnahmeraten relativ gering sind (Ward et al. 2007). In isotropen Aquiferen 
kann schon ein leichter Dichteunterschied zu nachteiligen Effekten führen, wobei stark anisotrope, 
geschichtete Strukturen diesen Effekt minimieren (Misut und Voss 2007, Ward et al. 2007, 2008 wie 
zitiert in Ward et al. 2009). Dichte und Viskosität variieren dynamisch aufgrund von Salinität und Druck 
im Untergrund (Minsley et al. 2011). In Pyne (2005) wie zitiert in Ward et al. (2009), wird eine 
Faustregel genannt, in der eine Analyse der Dichteeffekte unterhalb einer Gesamtkonzentration gelöster 
Stoffe (TDS) von c = 5000 mg/l noch nicht notwendig ist. Weitere Werte, bei denen diese Effekte nicht 
mehr vernachlässigbar sind, werden in Brown (2005) wie zitiert in Ward et al. (2007) mit 10000 mg/l 
TDS bzw. in Missimer et al. (2002) wie zitiert in Ward et al. (2007) mit 20000 mg/l TDS angegeben. 
Insgesamt beeinflussen u. a. Konzentrationsunterschied, hydraulische Leitfähigkeiten, 




Aquifermächtigkeit, Radius der Injektion, Pumpraten, Speicherdauer aber auch longitudinale Dispersion 
die Wirkung von Dichteeffekten (Ward et al. 2007). 
3.3.2 Chemische Prozesse 
ASR kann geochemische und biochemische Prozesse im Untergrund auslösen, welche  
a. Grundwasser und poröses Medium, Mineralien im Grundwasserleiter und 
b. das geförderte Wasser  
beeinflussen können (Herzceg et al. (2004).  
Um ASR effizient zu betreiben und den Grundwasserleiter und den Brunnen vor Clogging zu schützen, 
insbesondere bei der Infiltration von behandelten Abwässern (Maliva et al. 2011), ist eine Betrachtung 
der chemischen Prozesse im Untergrund notwendig. Dazu müssen die Reaktionen im Untergrund unter 
vorherrschenden chemischen Bedingungen und Vorkommen von Mineralien vorab geklärt werden 
(Pyne 1995). Verschiedene chemische Prozesse können auftreten, welche grundsätzlich stark von den 
lokalen Untergrundbedingungen und der chemischen Zusammensetzung des infiltrierten Wassers 
abhängen. In Herczeg et al. (2004) sind einige mögliche Reaktionen für die Nutzung von 
Oberflächenwässern aufgezeigt, welche im Zeitraum von Tagen bis Monaten auftreten und den 
Massentransfer von Ca(II), Mg(II), Hydrogenkarbonat und Sulfat beeinflussen (Tabelle 2).  
Tabelle 2: Reaktionen die in Zeiträumen von Tagen bis Monaten während künstlicher 
Grundwasseranreicherung von Oberflächenwässern in Grundwasserleiter auftreten können, Quelle: 
verändert nach Herczeg et al. (2004) 
 
1. O2 + CH2O = CO2 + H2O    Oxidation organ. Material mit O2 
2. FeOOH + CH2O = Fe2+ + HCO3   Oxidation organ. Material mit Fe(III) 
3. SO42- + 2CH2O = H2S + 2HCO3-   SO4-Reduktion 
4. 15/4O2 + FeS2 = 2SO4 + Fe(OH)3 + 4H+  Pyrit-Oxidation mit O2 
5. 14Fe3+ + FeS2 + 8H2O = 2SO42- + 16 H+ + 15Fe2+ Pyrit-Oxidation über Fe(III)-Red. 
6. CO2 + H2O + CaCO3 = 2HCO3- + Ca2+   Kalklösung 
7. X-Na2 + Ca2+ = X-Ca + 2Na2+    Kationenaustausch 
Neben den folgenden Stoffen stellen chemische Verbindungen, wie z. B. pharmazeutische Produkte, 
künstliche und natürliche Hormone oder Desinfektionsmittel (Maliva et al. 2011) eine potentielle 
Gefährdung für die Umwelt und den Menschen dar. Nach Maliva et al. (2011) werden diese Stoffe 
oftmals nicht durch Auflagen beschränkt und sind in behandeltem Abwasser vorzufinden. 
Metalle 
Metalle können sich während der Speicherung von infiltriertem Wasser aus dem Feststoff des 
Grundwasserleiters lösen (z. B. SJRWMD 2004). Dies kann zu erhöhten Konzentrationen an Arsen, 
Eisen und Mangan, sowie an weiteren Spurenelementen im gespeicherten und damit auch im 
wiedergewonnenen Wasser führen (auch Kalium in Saharawat et al. 2009). Diese Konzentrationen 
sinken zeitlich, mit zunehmender Entfernung zum Brunnen und mit zunehmender Anzahl an 
Speicherzyklen (SJRWMD 2004, Saharawat et al. 2009). Die Prozesse sind jedoch oftmals nicht ohne 
weiteres vorhersagbar, da sie von einer Vielzahl von Faktoren und chemischen Interaktionen beeinflusst 
sein können. Beispielhaft werden folgend kurz Arsen und Eisen behandelt: 
„Weder das Infiltrationswasser noch das Grundwasser haben in der Regel hohe Konzentrationen an 
Arsen…“ (übersetzt nach Wallis et al. 2011). An verschiedenen ASR-Standorten wurden erhöhte 
Arsenwerte festgestellt, welche durch die Oxidation von Eisensulfiden, z. B. Pyrit und anderen 




Reduktionsmitteln entstehen; diese überschreiten häufig existierende Grenzwerte für die 
Trinkwassernutzung (Wallis et al. 2011). Basierend auf Erkenntnissen zu 13 ASR-Standorten in Florida 
mit bis zu 21 Jahren Laufzeit ist zu erwarten, dass Arsenkonzentrationen nach 4 bis 8 Speicherzyklen 
mit konstanten Speichervolumina auf akzeptable Werte absinken (SJRWMD 2004). Der Grund dafür 
wird in der während der Lösung von Pyrit (FeS2) stattfindenden Oxidation von Eisen und der 
anschließenden Fällung als Eisenhydroxid, welches als Adsorbens wirkt, gesehen (Wallis et al. 2011). 
Eine Rücklösung ist jedoch möglich (Wallis et al. 2011).  
Eisen kann chemisch gebunden, adsorbiert und auch in gelöster Form im natürlichen Grundwasser 
vorhanden sein. Eisenionenkonzentrationen können sich durch die Oxidation von Pyrit und Siderit 
(Fe(CO3)) erhöhen (Page et al. 2010). Durch die Infiltration von zumeist oxischem Wasser wird gelöstes 
und adsorbiertes Eisen jedoch zu Eisenoxihydroxid, hauptsächlich Geothit (FeOOH) oxidiert (Mettler 
et al. 2001 wie zitiert in Brown und Misut 2010). Dies und die Erhöhung der Sorptionskapazität während 
der Entnahme und während weiterer ASR-Zyklen führen zur Verringerung der Eisenionenkonzentration 
(Van Beek und Vaessen 1979, Appelo et al. 1999 wie zitiert in Brown und Misut 2010). Die 
Konzentration nahe eines ASR-Brunnens hängt also maßgeblich von Art und Menge eisenhaltiger 
Mineralien, den chemischen Reaktionen im natürlichen Grundwasser und von der Infiltration ab. 
Eisenhydroxide, welche während ASR ausfallen, können die Poren des Grundwasserleiters sowie den 
Brunnen selbst verstopfen (Pyne 1995). Erhöhte Eisenionenkonzentrationen können mittels 
verschiedener Methoden verringert werden (Pyne 1995), z. B. durch Infiltrationswasseraufbereitung 
oder Pufferzonenbildung. 
Weitere chemische Elemente, bei welchen während der Nutzung von ASR und anderen 
Grundwasseranreicherungsanlagen Reaktionen beobachtet wurden, sind Natrium, Kalium, Quecksilber, 
Uran, Nickel, Chrom, Kobalt, Mangan, Zink und Fluor (Brown und Misut 2010 und Referenzen darin). 
Kalium und Natriumkonzentrationen können sich aufgrund von Kationenaustauschprozessen erhöhen, 
welche von der Austauscherkapazität der Matrix und den Konzentrationen im Infiltrationswasser bzw. 
natürlichen Grundwasser abhängen (Vandenbohede et al. 2008). Kationenaustauschprozesse können 
eine Reihe weiterer Reaktionen hervorrufen, wie z. B. die Mobilisierung von organischem Kohlenstoff 
(Vandenbohede et al. 2008).  
Desinfektionsnebenprodukte 
Die Aussagen in diesem Kapitel können vollständig Izbicki et al. (2010) und Referenzen darin 
entnommen werden: Desinfektionsnebenprodukte (DBP) finden sich im Infiltrationswasser aufgrund 
dessen Aufbereitung vor der eigentlichen Infiltration. Sie entstehen aufgrund der Chlorierung von 
natürlichen gelösten organischen Stoffen vor der Infiltration oder innerhalb des Grundwasserleiters, 
wenn freie Chlorverbindungen mit organischem Material reagieren. Alternativ ist dieser Prozess auch 
aufgrund von Bromionen möglich. Zu den DBP gehören u. a. Trihalogenmethane (THM) und 
Halogenessigsäuren (HAA), welche in erhöhten Konzentrationen krebserregend sind. Studien von 
Izbicki et al. (2010) zeigten, dass eine Erhöhung der Gesamtkonzentration von THM (TTHM) um 45 % 
gegenüber der ursprünglichen Konzentration im Infiltrationswasser möglich ist. Eine Verringerung des 
Eintrags freier Chloridionen würde die Bildung von THMs nach der Injektion minimieren. DBP werden 
durch mikrobiologische Aktivität und Sorption im Untergrund während der Speicherung abgebaut. Dies 
ist bei THM nur für anaerobe Bedingungen gültig, während HAA unter aeroben Bedingungen abgebaut 
werden. Da injiziertes Wasser oftmals Sauerstoff enthält, findet unter Erhalt oxischer Zustände im 
Untergrund der Abbau von THM eher in der Vermischungszone statt.  




Werden Trinkwassergrenzwerte für das zu infiltrierende Wasser eingehalten, stellen diese Stoffe 
grundsätzlich keine Einschränkung dar. Ebenfalls kann es zum Schutz des Grundwasserleiters 
notwendig sein, dass das gesamte Infiltrationswasser wiedergewonnen werden muss. Dies soll 
ausschließen, dass DBP in Brunnennähe zurückbelassen werden und folgend weitere Teile des 
Grundwasserleiters belastet (Fram et al. 2002, 2003 und Nordberg 2005 wie zitiert in Izbicki et al. 2010). 
Pathogene Mikrobiota 
Wenn Trinkwassergrenzwerte für das Infiltrationswasser eingehalten werden, sind pathogene 
Mikrobiota nicht im Infiltrationswasser vorzufinden SJRWMD 2004). Unabhängig davon werden 
Viren, Bakterien und die meisten Protozoen im Grundwasser schnell aufgrund natürlichen Abbaus 
verringert (SJRWMD 2004). Dieser Abbau ist jedoch abhängig von (Maliva et al. 2011, übersetzt): „Art 
des Organismus, Grundwassertemperatur, Konzentration des gelösten Sauerstoffs, Redoxbedingungen, 
chemische Zusammensetzung der Wässer, Herkunft des Infiltrationswassers und im Grundwasser 
beheimateter Organismen.“ Eine erhöhte Temperatur kann z. B. nach SJRWMD (2004) zu einer 
erhöhten Abbaurate führen. 
Karbonate und Borate 
Je nach natürlichem pH-Wert befinden sich die Ionen des Kalk-Kohlensäuregleichgewichts vor der 
Infiltration in einem Gleichgewicht. Nach Saharawat et al. (2009, übersetzt) gilt: „Die Richtung der 
Reaktion verschiebt sich in Abhängigkeit vom pH-Wert-Unterschied zwischen natürlichem und 
infiltriertem Wasser.“ Dies gilt ebenso für Borat. Bei der Lösung von Karbonaten wirken Faktoren, wie 
z. B. pH-Wert, CO2, Temperatur und mikrobielle Aktivität (Saharawat et al. 2009). Lösung kann durch 
die Infiltration geringer salzigen Wassers entstehen, was zur Unterschreitung der Sättigung mit 
Karbonatmineralien führt (Lösungsgleichgewicht). Hauptsächlich entstehen Lösungsprozesse jedoch 
durch die Oxidation von organischen Stoffen und Sulfiden (Herczeg et al. 2004).  
Diese Lösungsprozesse wirken dem Clogging des Grundwasserleiters entgegen, falls eine 
nährstoffreiche Quelle für das Infiltrationswasser, z. B. aufbereitetes Abwasser, genutzt wird (Pavelic 
et al. 2007 wie zitiert in Vanderzalm et al. 2010, Page et al. 2010). Lösungsprozesse können aber auch 
zur Beschädigung nicht verrohrter Brunnen und aufgelagerter Nichtleiter, zur Entstehung von 
präferentiellen Fließwegen und zu einer erhöhten Trübung des Wassers führen. Es kann zur 
Mobilisierung großer Mengen an Aquifermaterial kommen, wenn die Zementierung des Materials gelöst 
wird (Herczeg et al. 2004). Untersuchungen von Page et al. (2010) und Vanderzalm et al. (2010) zeigten 
jedoch, dass eine Verringerung der Lebensdauer von Injektionsbrunnen aufgrund dieses Prozesses nicht 
zu erwarten ist.  
Nährstoffe 
Stickstoff, Phosphor und organische Kohlenstoffverbindungen können zum Aquifer-Clogging 
beitragen, wenn die Konzentration im Infiltrationswasser höher ist als im natürlichen Grundwasser 
(Page et al. 2010). Nährstoffe können Redoxreaktionen auslösen, welche selbst den Anteil an 
Nährstoffen durch bakterielle Oxidation von organischen Stoffen reduzieren (Vanderzalm et al. 2010). 
Sauerstoff und Nitrat werden durch die Oxidation von organischem Material aufgebraucht. Die 
Denitrifikation führt zu erhöhten pH-Werten und kann ebenfalls zu erhöhten Konzentrationen an 
Hydrogenkarbonaten (Vandenbohede et al. 2008) führen. Reaktionen des organischen Materials 
beinhalten noch immer große Unsicherheiten und unterliegen biochemischen und physikalischen 
Faktoren, welche sich in ihrer Wirkung je nach Umweltbedingungen stark ändern (Vanderzalm et al. 




2010). Eine Reduktion dieser Stoffe kann durch Adsorption an Mineralphasen und biologischem Abbau 
entstehen (Vanderzalm et al. 2010). 
3.3.3 Clogging/ Well Plugging 
Sowohl Infiltrationsbrunnen als auch flächenhafte Infiltrationsmethoden, wie Infiltrationsbecken 
können durch Clogging stark beeinflusst sein (Bouwer 2002). Ein Problem beim Betrieb von ASR-
Anlagen stellt dabei die Verringerung der Brunnenkapazität dar (Pyne 1995). Diese kann durch 
verschiedene Prozesse entstehen: Einfangen von Gasen, Porenverstopfung durch Schwebstoffe, 
biologisches Wachstum (Biofouling), Partikelumlagerungen, Lehmquellungen und chemische 
Reaktion, z. B. Fällung von Kalziumkarbonaten (Pyne et al. 2005 in Vandenbohede et al. 2008). Wie 
bereits erwähnt wirken diese Einflussfaktoren grundsätzlich ebenfalls auf Infiltrationsbecken. Jedoch ist 
aufgrund der Zugänglichkeit eine einfachere Behandlung möglich. 
Filterbereiche, welche an hochdurchlässige Bereiche angrenzen, tendieren schneller zur Verstopfung 
(Izbicki et al. 2010). Biofouling tritt vermehrt während der Entnahme und weniger während der 
Infiltration auf und kann zur Fällung von Eisen(III)hydroxiden und Mangan(IV)hydroxiden führen, was 
letztlich in einer Verminderung der Speichermenge und der Pumprate resultiert (Brown und Misut 
2010). Gase entstehen durch bakteriell induzierte Prozesse oder auch durch die Verwendung von Wasser 
mit einem hohen Gehalt an gelösten Gasen (Bouwer 2002). Diese können sich durch Temperatur- und 
Druckveränderungen aus dem Wasser lösen und bilden eingefangene Blasen, welche die hydraulische 
Leitfähigkeit verringern (Bouwer 2002). 
Nach Bouwer (2002) erhöht ein hoher Gehalt an Nährstoffen die Gefahr von Clogging, sodass dieses 
vor allem bei der Infiltration von behandelten Abwässern auftritt. Wasser für Infiltrationsbrunnen kann 
zur Verhinderung von Clogging deswegen z. B. der Sandfiltration, der Entgasung sowie der 
Desinfektion bedürfen. 
Auch unabhängig von einer Aufbereitung des Infiltrationswassers kann es zu Clogging im 
Infiltrationsbrunnen und Nahbereich kommen. Mögliche geochemische Reaktionen zwischen 
natürlichem Grundwasser und Infiltrationswasser müssen deswegen berücksichtigt werden (z. B. in 
Fank et al. 2012). An Brunnen in der gesättigten Zone kann eine Regenerierung vorgenommen werden, 
welche Clogging oft erfolgreich vermindern kann. Diese Arbeiten lassen sich nach Bieske et al. (1998) 
in mechanische Verfahren, z. B. Bürsten, und chemische Verfahren, z. B. durch anorganische oder 
organische Säuren, unterteilen, wobei eine kombinierte Verwendung dieser Verfahren möglich ist. 
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4 Numerische und analytische Methoden  
Zur Bewertung von künstlichen Grundwasseranreicherungen und speziell ASR wurden vorrangig 
numerische Simulationen durchgeführt. Bei der Auswahl der geeigneten Modellsoftware muss auf die 
Fragestellung und die zu berücksichtigenden Prozesse geachtet werden. Die hier verwendeten 
Softwarepakete sind Modflow mit MT3DMS und PMPath des United States Geological Survey (USGS) 
(z. B. Chiang 2005 - Handbuch zur Benutzeroberfläche PMWIN) für die Modellierungen in Kapitel 6 
und 7 und Hydrus 2D/3D (Šejna et al. 2011) von PC Progress für Kapitel 8 und 9. Der Wechsel der 
verwendeten Software liegt in der Notwendigkeit begründet, Strömungsprozesse in der ungesättigten 
Zone zu berücksichtigen, was mit Hydrus 2D/3D möglich ist. 
4.1 Verwendete numerische Verfahren 
4.1.1 Modflow, MT3DMS und PMPath 
Modflow ist ein dreidimensionales Finite-Differenzen (FD)-Grundwasserströmungsmodell, welches für 
die Strömung in der gesättigten Zone konzipiert ist. Bei FD-Verfahren werden Modellgebiete durch 
zumeist rechteckige Gitter räumlich diskretisiert (Kinzelbach und Rausch 1995). Numerische Verfahren 
im Allgemeinen benötigen zur Lösung entsprechende Randbedingungen, wobei diese u. a. in Kinzelbach 
und Rausch (1995) mathematisch beschrieben werden. Die folgende Beschreibung kann dem Handbuch 
zu Modflow 2005 (Harbaugh 2005) entnommen werden: Diverse so genannte „packages“ stehen zur 
Beschreibung von Randbedingungen und weiteren Prozessen zur Verfügung, z. B. das „well 
package“ zur Beschreibung von Förder- und Infiltrationsbrunnen. Dabei gibt es block- und 
gitterzentrierte Verfahren, wobei die hier verwendeten blockzentriert sind. Die das Medium 
beschreibenden Eingangsparameter werden jeder Gitterzelle zugewiesen und stellen somit einen 
integralen Wert über diese Zelle dar. Die Zeit wird bei instationären Berechnungen in finite Zeitschritte 
unterteilt. Die Strömung wird durch die Gleichung (4.3) beschrieben. Zu deren Lösung werden durch 
Approximation der Differentialquotienten durch Differenzenquotienten Differenzengleichungen 
abgeleitet. Dabei wird für jede Zelle im Modell eine FD-Gleichung aufgestellt, welche den 
Zusammenhang zwischen hydraulischer Potentialhöhe in der Zelle und den bis zu 6 angrenzenden 
Zellen am Ende eines Zeitschrittes repräsentiert (Chiang 2005). Alle Gleichungen müssen nun simultan 
innerhalb des Zeitschrittes gelöst werden. Dafür verwendet Modflow diverse Solver, welche Chiang 
(2005) entnommen werden können. 
MT3DMS (die folgenden Aussagen können zumeist Zheng und Wang 1999 entnommen werden) bietet 
die Möglichkeit, verschiedene Transportansätze (FD, Charakteristikenverfahren) für die Simulation des 
advektiven und dispersiven Transports in porösen Medien auf Basis des von Modflow berechneten 
Strömungsfeldes anzuwenden. Charakteristikenverfahren geben die Möglichkeit, speziell auf 
numerische Probleme der Eulerschen Verfahren (wie FD), genauer Oszillationen oder numerische 
Dispersion, z. B. bei advektionsdominierten Prozessen zu reagieren. Zusätzlich wurde für MT3DMS ein 
„Total-Variation-Diminishing“ (TVD)-Ansatz, genannt ULTIMATE, entwickelt, welcher numerische 
Fehler weitgehend unterdrückt. Eine Herleitung des für das TVD-Verfahren angewandten 
Berechnungsalgorithmus wird in Zheng und Wang (1999) angegeben. Der Dispersionsterm wird jeweils 
immer über ein FD-Verfahren beschrieben. Die Gleichungslösung kann für den Advektions-, 
Dispersions-, Quellen/Senken- und den Reaktionsterm implizit erfolgen, was die Verwendung der 
Stabilitätskriterien zur Zeitschrittbegrenzung theoretisch unnötig macht (Chiang 2005). ULTIMATE ist 
jedoch ein explizites Verfahren, sodass der Transportzeitschritt durch ein Stabilitätskriterium beschränkt 
ist. Je nach Problemstellungen und Aktivierung weiterer „packages“ (analog Modflow) berücksichtigt 
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die Berechnung in MT3DMS die dafür notwendigen Terme bzw. deren Approximation aus Gleichung 
(4.4). 
PMPath, wie beschrieben in Chiang (2005), stellt ein Verfahren dar, in dem auf Basis von 
Strömungsmodellierungen, hier von Modflow, Bahnlinien (d. h. Richtungen und Transportzeiten) für 
virtuelle Partikel im gesättigten Untergrund berechnet werden können. Dazu wird ein semi-analytischer 
„Particle-Tracking“-Ansatz (Pollock 1988) genutzt. Dabei wird nur der rein advektive Transport 
berücksichtigt. Es können sowohl Bahnlinien ausgehend von einem Zeitpunkt in die Zukunft (Forward 
Tracking) oder auch rückwärts bis zu einem Beginn einer Ausbreitung (Backward Tracking) berechnet 
werden. 
4.1.2 Hydrus 2D/3D 
Hydrus 2D/3D berechnet Strömung und Transport (Stoff- und Wärmetransport) auf Basis eines Finite-
Elemente-Gitters im zwei- und dreidimensionalen Raum (Šimůnek et al. 2011). Dessen großer Vorteil 
liegt in der Verwendung von Dreieckselementen, welche eine einfache lokale Verfeinerung und 
individuelle Anpassung an unregelmäßige Formen ermöglicht (Kinzelbach und Rausch 1995). In 
Šimůnek et al. (2011) ist das FE-Verfahren von Hydrus 2D/3D beschrieben: Knoten des 
Berechnungsgitters sind an den Ecken der Elemente angeordnet. Zwischen diesen findet eine 
Interpolation der Variablen statt. Die Strömungs- und Transportgleichungen werden durch ein lineares 
Galerkin-Verfahren abgeleitet. Die Zeit wird wieder in finite Zeitschritte unterteilt, wobei ein implizites 
Finite-Differenzen-Schema genutzt wird. Hydrus ist in der Lage, Strömungs- und Transportprozesse in 
der gesättigten und ungesättigten Zone zu berechnen. Zudem besitzt es eine Vielzahl an speziellen 
Randbedingungen und Optionen, um komplexe Prozesse, welche speziell für die ungesättigte Zone 
relevant sind, z. B. Infiltration durch Bewässerung, abzubilden. 
Die Strömung in der ungesättigten Zone wird anhand der Richards-Gleichung (Gleichung (4.6)) 
berechnet. Je nach Verwendung der in Hydrus möglichen Retentionsmodelle wird dieses für die 
Abbildung des Retentionsverhaltens genutzt (Šimůnek et al. 2011). Im Folgenden wurde das Van-
Genuchten-Modell unter Berücksichtigung der Beziehung der relativen hydraulischen Leitfähigkeit zur 
Sättigung (bzw. dem Wassergehalt) nach Mualem verwendet (Gleichungen (4.7) und (4.9)). Die 
Gleichungslösung erfolgt entweder über Gauß-Elimination oder über die „conjugate gradient“-Methode 
(Šimůnek et al. 2011). 
4.2 Strömung und Transport in der gesättigten Zone 
4.2.1 Strömung nach Darcy 
Die Strömung in der gesättigten Zone kann quantitativ anhand des Gesetzes von Darcy beschrieben 
werden. Dieser untersuchte die Strömung durch vertikale, homogene Sandfilter. Das Darcy-Gesetz setzt 
die Potentialhöhendifferenz proportional zum entstehenden Durchfluss durch einen Querschnitt in 
Beziehung (Holzbecher 1996). Die durchströmte Länge ist hingegen umgekehrt proportional zum 
Durchfluss. Daraus entstand die folgende eindimensionale Gleichung: 
 ; = /∆ℎ3  (4.1) 
mit 
bc Verhältnis Durchfluss zum Querschnitt, ∆ℎ Potentialhöhenunterschied, 3 durchströmte Länge, / 
hydraulische Leitfähigkeit. 
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Die hydraulische Leitfähigkeit / wird durch das poröse Medium, d. h. Porenverteilung und 
Porenstruktur, dem Festgestein und dem Fluid beschrieben (Holzbecher 1996).  
In allgemeiner mehrdimensionaler Form ergibt sich folgende Gleichung: 
 de = −/	gradℎ (4.2) 
mit de Vektor des spezifischen Durchflusses in alle 3 Raumrichtungen. 
  
Weitere Formen existieren z. B. für anisotrope Grundwasserleiter, wobei dann der /-Wert einen Tensor 
darstellt, oder für inhomogene Medien, wenn / eine ortsveränderliche Funktion darstellt (Holzbecher 
1996). Zu beachten ist, dass das Darcy-Gesetz gewissen Anwendungsgrenzen unterliegt. Unter anderem 
wird eine laminare Strömung im porösen Medium angenommen, welche anhand der Reynoldszahl =- 
(bei =- < 10 zumeist noch gültig, z. B. in Bear und Cheng 2010) für poröse Medien überprüft werden 
kann. Eine untere Gültigkeitsgrenze besteht in sandigen und kiesigen Medien vermutlich nicht 
(Langguth und Voigt 2004 und Referenzen darin).  
Letztlich kann unter Übertragung des Bewegungsgesetzes (Darcy-Gleichung) in die 
Massenbilanzgleichung folgende Form zur Beschreibung der Strömung aufgestellt werden, welche die 
Strömung im dreidimensionalen, anisotropen, heterogenen Untergrund unter der Annahme, dass die 
Anisotropie in Richtung der Koordinatenachsen liegt, beschreibt (Harbaugh 2005): 
 &&m n/mm &&mo + &&q n/qq &&qo + &&' n/'' &&'o − ?@ = ?1 &&   (4.3) 
mit ℎ hydraulische Potentialhöhe, / hydraulische Leitfähigkeit in die jeweilige Koordinatenrichtung *, ?@ Quell-/Senkenterm, ?1 spezifischer Speicherkoeffizient. 
4.2.2 Transport 
Im Untergrund finden verschiedene Transportprozesse statt. Im Wasser gelöste und partikuläre Stoffe 
werden im porösen Medium durch folgende konservative Prozesse transportiert:  
a. Advektion, 
b. Dispersion und 
c. Diffusion. 
Advektion ist der Transport mit dem strömenden Wasser und ist in die Richtung der Wasserbewegung 
gerichtet. Dispersion stellt vor allem die Streuung einer Masse über den Bereich hinaus, welchen diese 
aufgrund der Advektion allein einnehmen würde (Domenico und Schwartz 1990). Dispersion tritt in alle 
3 Raumrichtungen auf und trägt zur Mischung zweier Fluide bei (siehe Kapitel 5). Diffusion beinhaltet 
den Ausgleich von Konzentrationsgradienten durch eine zufällige Molekularbewegung; sie ist im 
porösen Material kleiner als in reinen Fluiden (siehe Kapitel 5) (Domenico und Schwartz 1990). 
Folgende Gleichung kann für den Transport eines gelösten Stoffes im dreidimensionalen, instationären 
Strömungssystem aufgestellt werden (Zheng und Wang 1999). Die Advektion wird durch den zweiten 
Term, die Dispersion (die Diffusion beinhaltend) durch den ersten Term auf der rechten Seite der 
Gleichung (4.4) beschrieben: 
r+r = rrD s+ rrDt − rrD +, + <11 +u= (4.4) 
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mit c Konzentration,  hydrodynamischer Dispersionskoeffizient (Tensor), D, Distanz entlang der 
jeweiligen Koordinatenachse,  Zeit, + effektive Porosität, , Abstandsgeschwindigkeit, <11 Quell- 
bzw. Senkenterm aus Durchfluss per Einheitsvolumen und Konzentration der Quelle bzw. Senke, ∑= 
Term für chemische Reaktion. 
4.3 Strömung in der ungesättigten Zone 
4.3.1 Richards-Gleichung und Potentialkonzept 
Die Darcy-Buckingham-Gleichung stellt eine Erweiterung der Darcy-Gleichung für ungesättigte poröse 
Medien unter Verwendung des Potentialkonzepts (Gleichung (4.5)) dar (Radcliff und Šimůnek 2010). 
Die hydraulische Leitfähigkeit / hängt hier vom Wassergehalt Q bzw. der effektiven Sättigung ? oder 
auch der negativen Druckhöhe Z im porösen Medium ab. Dies steht im Kontrast zur Verwendung einer 
Proportionalitätskonstante für die Strömung im gesättigten Medium. 
 < = −/Q ∗ rℎrJ (4.5) 
Die hydraulische Potentialhöhenänderung 
&&' ergibt sich aus den Änderungen des Gravitationspotentials 
und des Matrixpotentials. Das Gravitationspotential kann positiv oder negativ sein, abhängig von der 
Wahl des Referenzpunktes (Radcliff und Šimůnek 2010). Es „…ist definiert als die Energiedifferenz 
per Einheitsvolumen oder –gewicht zwischen Standardwasser (freies) und Bodenwasser aufgrund von 
Gravitation“ (übersetzt aus Radcliff und Šimůnek 2010). Das Matrixpotential hat ein negatives 
Vorzeichen und „…ist definiert als die Energiedifferenz per Einheitsvolumen oder –gewicht zwischen 
Standardwasser (freies) und Bodenwasser aufgrund von Kapillarität und Adsorption“ (übersetzt aus 
Radcliff und Šimůnek 2010). Das Matrixpotential ändert sich mit dem Wassergehalt, genauer es wird 
negativer mit sinkenden Wassergehalten (Radcliff und Šimůnek 2010). Um die Retentionskurve zu 
beschreiben, können diverse Ansätze verwendet werden (Leij et al. 1997). Für die Strömung in 
gesättigten Böden kommt weiterhin eine hydrostatische Komponente hinzu. Diese „…ist definiert als 
die Energiedifferenz per Einheitsvolumen oder –gewicht zwischen Standardwasser (freies) und 
Bodenwasser aufgrund eines Drucks durch überlagerndes freies Wasser (übersetzt aus Radcliff und 
Šimůnek 2010).  
Die Strömung in der ungesättigten Zone kann über die Richards-Gleichung (hier für 1D) beschrieben 
werden, welche Gleichung (4.5) mit der Kontinuitätsgleichung kombiniert. Die Gleichung (4.6) 
unterliegt der Annahme, dass keine Verformung des Korngefüges erfolgt und die Luftphase keinen 
Einfluss auf die Strömungsprozesse hat (Šimůnek et al. 2011). 
 rQZr = rrJ w/Z rZrJx + r/ZrJ − ?@ (4.6) 
mit ?@ Quell- bzw. Senkenterm. 
Durch die Abhängigkeiten zwischen der hydraulischen Leitfähigkeit, dem Wassergehalt und der 
negativen Druckhöhe entsteht eine nichtlineare partielle Differentialgleichung, welche zumeist nur mit 
numerischen Methoden gelöst werden kann (Radcliff und Šimůnek 2010). 
4.3.2 Retentionskurve 
Die Retentionskurve kann in 3 Bereiche des Matrixpotentials bzw. der Druckhöhe eingeteilt werden 
(Jury und Horton 2004 wie zitiert in Radcliff und Šimůnek 2010). Dies wird wie folgt in Radcliff und 
Šimůnek (2010) beschrieben:  
Der erste Bereich („adsorption region“) liegt in Regionen niedriger Wassergehalte, wo stark negative 
Druckhöhen (Matrixpotentiale) entstehen. Der Wassergehalt ist dann nahezu konstant. Wasser wird 
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in diesem Bereich an der Matrixoberfläche gehalten, jedoch nicht durch Kapillarkräfte. Im so 
genannten Kapillarbereich („capillary region“) sind Druckhöhen weniger gering und immer größere 
Poren füllen sich zunehmend aufgrund von Kapillarkräften. „Die Form der Retentionskurve in 
diesem Bereich ist von der Porengrößenverteilung geprägt“ (übersetzt nach Radcliff und Šimůnek 
2010). Dies führt dazu, dass Sande, welche eine geringe Porengrößenvariabilität besitzen, über einen 
geringen Bereich starke Veränderungen des volumetrischen Wassergehaltes aufweisen. Im 
Lufteintrittsbereich („air-entry region“) ist der Wassergehalt wiederum nahezu konstant und nähert 
sich dem Sättigungswassergehalt an. Dies bedeutet, dass bei sinkenden negativen Druckhöhen erst 
dann eine Reduktion des Wassergehaltes einsetzt, wenn ein Lufteintrittswiderstand überwunden ist, 
welcher die Kapillarkräfte in den größten Poren beschreibt. 
  
Die Form der Retentionskurve ist für die Füllung eines trockenen Bodens (wetting curve) 
unterschiedlich zur Trocknung eines gesättigten Bodens (drying curve). Dieser Effekt wird Hysterese 
genannt, wobei zumeist die wetting curve unterhalb der drying curve liegt (Radcliff und Šimůnek 
(2010).  
Für viele Fragestellungen wird, trotz einiger Einschränkungen, das Van-Genuchten-Modell (van 
Genuchten 1980) genutzt: 
 QZ = y Q1 − Q1 + K|Z|	 + Q, Z < 0	Q1, Z > 0			  (4.7)    
mit Q1 Sättigungswassergehalt, Q Restwassergehalt, K, +,7	Formparameter. 
 
Zumeist wird dabei die Annahme getroffen, dass 7 = 1 − 1/+ ist (z. B. Schaap und van Genuchten 
2006). K bezieht sich auf das Lufteintrittspotential und gibt damit an, ab welchen Potentialen 
Wassergehalte sinken. Der Formparameter + hingegen bestimmt die Steilheit des mittleren 
Kurvenabschnittes. 
4.3.3 Ungesättigte hydraulische Leitfähigkeit 
Die hydraulische Leitfähigkeit sinkt mit zunehmend negativen Druckhöhen ab. Einige Modelle nutzen 
dabei Porengrößenverteilungsfunktionen und kombinieren diese mit Retentionsfunktionen. Mualem 
(1976) entwickelte folgende Gleichung (4.8) (nach Schaap und Leij 2000), welche einen Boden 
bestehend aus 2 Kapillarröhrenpaketen annimmt, die in Reihe zusammenschaltet sind: 
 




mit ? effektive Sättigung, /1	hydraulische Leitfähigkeit bei Vollsättigung. 
 
Zur Beschreibung der Abhängigkeit der hydraulischen Leitfähigkeit mit der Sättigung wird in 
Verbindung mit dem Van-Genuchten-Modell zumeist das Retentionsmodell nach Mualem (1976) 
genutzt. 
	 /? = /1? 1 − 1 − ? ⁄ Y (4.9) 
Der Porenkonnektivitätsparameter 4 wurde von Mualem (1976) mit 0,5 als ein mittlerer Wert für viele 
Böden angenommen. Weitere Untersuchungen zeigten jedoch, dass er variieren und sowohl negative als 
auch positive Werte annehmen kann (Ward und Zhang 2007). Shaap and Leij (2000) definierten diesen 
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Parameter als Fitting-Parameter, welcher nicht nur die Tortuosität und Porenkonnektivität, sondern auch 
Informationen zur Porenkonfiguration beinhaltet. Jedoch kann die Bandbreite nicht beliebig variiert 
werden, sollen physikalisch sinnvolle Ergebnisse erzielt werden (Ward und Zhang 2007). Unterhalb 
eines Limits von l = -2 kann es zu einem physikalisch unsinnigen Anstieg der ungesättigten 
hydraulischen Leitfähigkeit mit abnehmenden Wassergehalten bzw. Sättigungen kommen (Durner et al. 
1999 wie zitiert in Ward und Zhang 2007). 
4.4 Analytische Abschätzungen 
Die folgenden analytischen Abschätzungen, welche zumeist geschlossene Lösungen darstellen, wurden 
im Rahmen der Arbeit zur Abschätzung von hydraulischen Leitfähigkeiten (Abschnitt 4.4.1), zum 
Vergleich mit numerischen Modellierungen (Abschnitt 4.4.2) und für die Bewertung von Annahmen für 
numerische Modelle (Abschnitt 4.4.3 und 4.4.4) genutzt. 
4.4.1 Infiltrometer 
Die Anwendung der Darcy-Gleichung für eine vertikale Strömung in einen feuchten Boden, führt nach 
Bouwer (1978) zu Gleichung (4.10). Diese stellt die „Green-and-Ampt“-Gleichung für die Infiltration 
in einen wasserüberfluteten Boden dar (Bouwer 2002): 
 < = / J + A − ℎA  (4.10) 
mit < Infiltrationsrate per Fäche,	J Wasserstand oberhalb des Bodens, / hydraulische Leitfähigkeit, A 
Tiefe der Feuchtefront, ℎ Kapillarsaugkraft bzw. negative Druckhöhe an der Feuchtefront 
 
Aufgrund der unvollständigen Sättigung des Bodens kann / nach Bouwer (1978) wie zitiert in Bouwer 
(2002) nicht als vollständig wirksam angenommen werden, sondern muss reduziert werden: 
• / = /1 ∗ 0,5	  für Sande 
• / = /1 ∗ 0,25  für Tone und Lehme 
Für kreisrunde Infiltrometer wird eine Korrektur für die horizontale Ausbreitung des Wassers, die 
begrenzte Tiefe der Feuchtefront im Boden und den Wasserstand im Zylinder durchgeführt. Nach 
Bouwer (2002) kann die hydraulische Leitfähigkeit anhand folgender Berechnungen für ein 
Infiltrometer, wie in Abbildung 5 dargestellt, bestimmt werden: 
	 * = *	].>Y].> + DY 	 (4.11) 	 A = I].>Y+].> + DY 	 (4.12) 	 / = *A/J + A − ℎ 	 (4.13) 
mit * Fließrate in der feuchten Zone unterhalb des Infiltrometers, *	 Infiltrationsrate während der 
letzten Wasserspiegeländerung, .> Radius Zylinder, D laterale Ausdehnung der Feuchtefront, I 
akkumulierte Wasserspiegelsenkungen zum Zeitpunkt , + drainierbare bzw. effektive Porosität. 




Abbildung 5: Schnitt durch ein Einringinfiltrometer mit Symbolbezeichnungen nach Quelle: Bouwer 
(2002) 
4.4.2 Brunnen in der ungesättigten Zone 
Unter Annahme von homogenen Bedingungen kann Zangars Gleichung (4.14) zur Abschätzung der 
Infiltrationsrate von Brunnen, welche in der ungesättigten Zone liegen, wie zitiert in Bouwer (1978) 
genutzt werden. Weitere notwendige Annahmen sind nach Bouwer (2002):  
a. Grundwasser deutlich unter Brunnenunterkante 
b. Wasserstand im Brunnen > 5 * Brunnenradius rw 
c. Filterstrecke Lw > 10 * Brunnenradius r 
 < = 2]/3Yln n23. o − 1 (4.14) 
mit < Infiltrationsrate, 3 Wasserstand im Brunnen, . Radius Brunnen. 
 
Es ergeben sich bei der Quantifizierung der hydraulischen Leitfähigkeit erneut Unsicherheiten, da das 
durchströmte Erdreich nicht grundsätzlich als vollständig gesättigt angenommen werden kann. Zudem 
existieren horizontale und vertikale Strömungsprozesse, was eine Abschätzung unter Vorhandensein 
von Anisotropie erschwert (Bouwer 2002). 
4.4.3 Colebrook-White Rohrströmung 
Die Colebrook-White-Gleichung (Colebrook 1939) ist eine empirische Gleichung, welche 
üblicherweise für die Ermittlung der Rauigkeit eines kreisrunden Rohres, d. h. des für die turbulente 
Strömung im Rohr wirkenden Rauhigkeitsbeiwertes, verwendet wird. Sie basiert auf den 
logarithmischen Widerstandgesetzen für kreisrunde Rohre (Wallingford und Barr 1995). Eine 
Herleitung und folgende direkte Approximation zur Berechnung der Strömung bzw. Geschwindigkeit 
im Rohr wird in Wallingford und Barr (1995) angegeben: 
 , = −22#!()8,4# w 23,7! + 2,5V!2#!()8,x (4.15) 
mit 2 Colebrook-White-Rauhigkeitskoeffizient, , Geschwindigkeit, ! Durchmesser, () Hydraulischer 
Gradient entlang Rohr, V kinematische Viskosität von Wasser, # Schwerebeschleunigung. 
4.4.4 Auslegung von Filterbrunnen 
Es können verschiedenste Bemessungsregeln für Filterbrunnen genutzt werden, wobei diese in erster 
Linie für eine effiziente Gewinnung mittels Pumpen ausgelegt sind und vor allem übermäßige 
Turbulenzen in und an Brunnenrohren und -filtern verhindern sollen. Nach Langguth und Voigt (2004), 
sowie Wetzell (2009) können folgende Bemessungsregeln (Gleichungen (4.16) bis (4.19)) angewandt 
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werden. Diese wurden für die Abschätzung von kritischen Förderraten umgestellt. Folgend (Kapitel 
9.5.3) werden diese Bemessungsregeln für die Abschätzung kritischer Infiltrationsraten mittels Direct-
Push-Brunnen verwandt. 
  
a. Max. (kritische) Einströmgeschwindigkeit, in Praxis oft Verwendung von 50% reduzierter 
offener Filterfläche (Langguth und Voigt 2004)  
; = 2]. ∗ 3 ∗ 	 ∗ , 	7*	, = 0,03	7/  (4.16) ; kritische Förderrate, . Radius Brunnen,	3 Länge Brunnenfilter, 	 offene 
relative Filterfläche, , kritische Geschwindigkeit 
b. Kritische Reynoldszahl im Medium 
; = )∗ ∗ 2]. ∗ 3       (4.17) =-0 Reynoldszahl im Grundwasser (Annahme =-0 = 6 nach Richter 1988),	! 
wirksamer Korndurchmesser, V kinematische Viskosität 
c. Kritische vertikale Geschwindigkeit im Brunnen: vcrit=1 m/s 
; = , ∗ ].Y     (4.18)    
d. Kritische Geschwindigkeit am Filter 
; = 2]. ∗ 3 ∗ , 	7*	, = 0,0025	7/   (4.19) 
 
Zudem wird eine maximale Grenzgeschwindigkeit zur Bemessung der maximal möglichen Förderung 
(Fassungsvermögen) in Brunnen verwendet, welche nach Huisman (1972) wie zitiert in Langguth und 
Voigt (2004) im Grundlastbetrieb ,m = √8  ,m, /	*+	7/ nicht überschreiten sollte. 
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5 Überblick über transversale Dispersivitäten  
5.1 Einleitung 
Dispersion stellt die Streuung und Mischung eines Stoffes im Grundwasser dar (Domenico und 
Schwartz 1990). Die dispersive Ausbreitung des Stoffes entsteht hauptsächlich durch in Größenordnung 
und Richtung unregelmäßige Fließfelder auf der Porenskala sowie unterschiedliche Permeabilitäten auf 
der Meso- bzw. Makroskala (Bear 1972). Folglich unterliegt sie in heterogenen Medien verschiedenen 
Prozessen auf unterschiedlichen Skalen (z. B. Dentz et al. 2011). Weitere Einflüsse, wie stoffspezifische 
Dispersion (Chiogna et al. 2010) und instationäre Effekte (Cirpka und Attinger 2003) können eine 
wichtige Rolle spielen. Die Dispersivität wird oft als fester Kennwert des porösen Mediums genutzt, 
welcher in die Quantifizierung der Stoffausbreitungsprozesse, z. B. über den klassischen Fick‘schen 
Dispersionsansatz (u. a. in Modellen wie MT3DMS, Zheng und Wang 1999) eingeht. Bei der Recherche 
über eine genauere Charakterisierung und Quantifizierung der transversalen Dispersivität zeigt sich, 
dass diese konzeptionell unterschiedlich beschrieben werden kann und große Schwankungsbreiten 
aufweist (Liu 2014). Es existieren zahlreiche Veröffentlichungen von Experimenten zur Quantifizierung 
der transversalen Dispersivität auf der Laborskala, welche auf reaktive und konservative 
Transportprozesse zurückgreifen. Die transversale Dispersivität erlangt besondere Relevanz beim 
biologischen Abbau von Schadstoffen im Untergrund, welcher durch die laterale Mischung geprägt ist 
(u. a. Cirpka und Attinger 2003, Cirpka et al. 2006). Damit steuert sie die maximale räumliche 
Ausdehnung von Schadstofffahnen bzw. die Ausdehnung unter quasi-stationären Bedingungen (Yadav 
et al. 2013 und Referenzen darin).  
Ebenfalls zeigt sich die Relevanz von dispersiven Prozessen bei ASR, insbesondere bei natürlichen 
Grundwässern mit deutlich unterschiedlicher Qualität zum Injektionswasser (Bear 1972, Ward et al. 
2009). Das kann zur Förderung von Wasser mit geringerer Qualität in Bezug auf einen kritischen 
Parameter führen, welcher bei ausschließlicher Betrachtung der Advektion nicht durch vorhandenes, 
natürliches Wasser beeinflusst sein sollte. Daraus ergeben sich folglich geringere 
Wiedergewinnungsraten und damit eine Senkung der Effizienz der ASR-Anlage (Pyne 1995). Eine 
sinnvolle Abschätzung der transversalen Dispersivität war ebenfalls für die numerischen Bewertung des 
Stofftransports in den Lauswiesen (Kapitel 6) notwendig.  
Wie bereits erwähnt, weisen viele Publikationen darauf hin, dass die transversale Dispersivität einen 
großen Einfluss auf reaktive Prozesse im Untergrund hat. Diese Prozesse können auch ASR in nicht 
vernachlässigbarer Weise beeinflussen (Kapitel 3.3.2), da unterschiedliche chemische und biologische 
Eigenschaften der Wässer zu reaktiven Prozessen im Untergrund führen können. Injiziertes Wasser 
breitet sich in alle (horizontalen) Richtungen aus und vermischt sich mit dem natürlichen Wasser. Trotz 
der Fokussierung dieser Arbeit auf ASR bleibt zu beachten, dass die transversale Dispersivität besonders 
bei Problemstellungen des Schadstofftransports und seiner glaubwürdigen Abschätzung als ein 
kritischer Parameter angesehen wird (siehe Kapitel 5.2). Dem entsprechend wurden viele 
Forschungsarbeiten in diesem Zusammenhang veröffentlicht, was die Berücksichtigung der Verbindung 
der transversalen Dispersivität zum Schadstofftransport bedingt.  
Viele Arbeiten widmeten sich der Entwicklung von Möglichkeiten zur Quantifizierung von 
transversalen Dispersivitäten. Zudem wurden stochastische Ansätze entwickelt, sowie Labor- und 
Feldversuche (Liu 2014) durchgeführt. Ebenso wurden in der Vergangenheit einige Überblicksartikel 
verfasst, welche teilweise eine große Datenmenge aus der Literatur zusammenfassen (Harleman und 
Rumer 1963, Gelhar et al. 1992, Schulze-Makuch 2005 - nur longitudinale Dispersivität, Delgado 2006 
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- Dispersion in „packed beds“, Vanderborght und Vereecken 2007 - Dispersivitäten bei 
Leachingversuchen). Ein Überblicksartikel zur numerischen Beschreibung von heterogenitätsbedingten 
Mischungs- und Streuungsvorgängen mit Einfluss auf den konservativen, aber auch reaktiven, 
Stofftransport im Untergrund ist in Dentz et al. (2011) zusammengefasst.  
Dieses Kapitel soll einen kurzen Überblick über die Prozesse der transversalen Dispersion auf Poren- 
bis Feldskala, Labor- und Feldmethoden zur Abschätzung von transversalen Dispersivitäten und 
typische Werte geben. 
5.2 Transversale Dispersion und Schadstoffausbreitung 
Dispersionskoeffizienten bzw. Dispersivitäten können zur Beschreibung der Streuung und Mischung 
von Stoffen im Untergrund verwendet werden (z. B. Anderson 1984). Die transversale Dispersion hat 
dabei im Gegensatz zur longitudinalen Dispersion einen entscheidenden Einfluss auf die maximale 
Ausdehnung von Schadstofffahnen im stationären Zustand, welche dem biologischen Abbau mithilfe 
von Elektronenakzeptoren an der Fahnenoberfläche unterliegen (u. a. Ham et al. 2004, Chu et al. 2005, 
Cirpka et al. 2006). Die Abschätzung der maximalen Ausdehnungen einer Schadstofffahne und folglich 
der Gefahren für Umwelt und Mensch ist für die Ableitung von Handlungsstrategien zwingend 
notwendig (Yadav et al. 2013). Ebenfalls ist die Verwendung von überwachten 
Selbstreinigungsprozessen („Monitored Natural Attenuation“) als eine gegenüber aktiven 
Reinigungsmethoden kosteneffiziente und oft ausreichende Strategie von einer adäquaten 
Risikoabschätzung, z. B. anhand numerischer Modellierung, abhängig (z. B. Barry et al. 2002). Im 
stationären Zustand einer Schadstoffahne, d. h. wenn Ausbreitungsprozesse ausgehend von einer 
kontinuierlichen Quelle und Abbauprozesse im Gleichgewicht stehen, ist der biologischer Abbau der 
wichtigste natürliche Abbauprozess von Schadstoffen im Untergrund (Wiedemeier et al. 1999). Die 
Mischung der Reaktionspartner, d. h. Elektronendonatoren (Schadstoffe) und Elektronenakzeptoren 
(z. B. O2, NO3-, SO42-) ist dabei der limitierende Prozess für den biochemischen Abbau und wird durch 
die transversalen Dispersivitäten in horizontaler und vertikaler Richtung gesteuert (z. B. Cirpka et al. 
1999 und Huang et al. 2003 wie zitiert in Liedl et al. 2005, Ham et al. 2004). „Unter stationären 
Strömungsbedingungen ist die hydrodynamische Dispersion der einzige Prozess, welcher zu einer 
transversalen Mischung führt“ (Cirpka et al. 2006, übersetzt). Dabei findet der Abbau der Schadstoffe 
hauptsächlich am Fahnenrand statt, wenn sich der Elektronenakzeptor außerhalb der Schadstofffahne 
befindet (Thornton et al. 2001 wie zitiert in Liedl et al. 2005). Zur Abschätzung der räumlichen 
Ausdehnungen von Grundwasserkontaminationen auf der Feldskala wurden bereits Arbeiten 
veröffentlicht (z. B. Ham et al. 2004, Chu et al. 2005, Liedl et al. 2005 und 2011, Cirpka und Valocchi 
2007). Eberhardt und Grathwohl (2002) zeigten, dass die transversale Dispersion ebenfalls der 
entscheidende Prozess bei der Freisetzung von „Non Aqueous Phase Liquids“ (NAPL) in das 
Grundwasser ist.  
5.3 Theoretische Grundlagen 
5.3.1 Was ist transversale Dispersion/Dispersivität? 
Dispersion führt zu einer „…sukzessiven Streuung eines Tracers (gelösten Stoffes) und Einnahme eines 
zunehmenden Anteils am Fließgebiet durch diesen, über den Bereich hinaus, welchen man durch die 
gemittelte Strömung allein erwarten würde“ (übersetzt nach Bear, 1972). Sie ist besonders wichtig für 
die Vorhersage der Stoffausbreitung von punktartigen Quellen (Anderson 1984). Flächenhafte Einträge 
sind i. d. R. über eine relativ weite Fläche verteilt, sodass lediglich Streuung am Rand der 
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Stoffausbreitung entsteht (Anderson 1984). Dispersion tritt auf unterschiedlichen Skalen auf und es wird 
zumeist angenommen, dass sich Dispersivitäten, aufgrund der Heterogenität des Untergrundes, welche 
ein irreguläres Fließfeld verursacht, mit zunehmender Skala erhöhen (Gelhar et al. 1992). Die 
mechanische Dispersion auf der Porenskala (korngerüstbedingte Dispersion) entsteht durch 
unterschiedliche Fließgeschwindigkeiten innerhalb einer Pore und in verschiedenen Poren (Bear 1972). 
Dispersion auf der Makroskala entsteht durch das Vorhandensein von größerskaligen Heterogenitäten, 
genauer der Variabilität der Permeabilität (Bear 1972).  
Die transversale Dispersion ohne Berücksichtigung der Porendiffusion resultiert aus der 
Strömungsablenkung durch das poröse Medium, während die longitudinale Dispersion durch 
unterschiedliche Strömungsgeschwindigkeiten in Längsrichtung entsteht (Delgado 2006).  
Die Dispersivität K in die Raumrichtung *	ergibt sich aus dem Dispersionskoeffizienten 	und der 
Abstandsgeschwindigkeit ,	wie in Gleichung (5.1) dargestellt. 
 K =   													* = 1,2,3  (5.1) K wird oftmals als spezifischer Kennwert des porösen Mediums angesehen (Olsson und Grathwohl 
2007), was in den folgenden Abschnitten diskutiert wird. Der Dispersionskoeffizient enthält zudem die 
als geschwindigkeitsunabhängig betrachtete Porendiffusion (Bear 1972), woraus sich die Gleichung 
(5.2), gültig in allen Raumrichtungen und den Porendiffusionskoeffizienten  beinhaltend, ergibt. Die 
Diffusion führt zu einem Ausgleich von Konzentrationsgradienten durch eine zufällige 
Molekularbewegung; sie ist im porösen Material kleiner als in reinen Fluiden (Domenico und Schwartz 
1990). Eine Trennung zwischen den Effekten aus Porendiffusion und mechanischer Dispersion ist oft 
nicht möglich und die gemeinsame Wirkung erfasst der hydrodynamische Dispersionskoeffizient (Bear 
1972): 
  =  + K, 																												  (5.2) 
Die Diffusion im porösen Medium ist dabei von dessen Porosität bzw. Tortuosität abhängig, woraus 
sich eine erweiterte Gleichung ergibt (Grathwohl 1998): 
  = @+ + K, 																												  (5.3) @	bezeichnet den aquatischen Diffusionskoeffizient und n die Porosität, wobei u. a. angenommen 
wird, dass die Porosität + ungefähr umgekehrt proportional zur Tortuosität ist (Grathwohl 1998). @ 
ist abhängig vom diffundierenden Stoff und der Viskosität und kann mittels der empirischen Beziehung 
nach Worch (1993) abgeschätzt werden:  
 @ = 3,595 ∙ 108 ∙ AP ∙ 568, 								_7Y`	 (5.4) 
mit 56 Molekulargewicht in _# ∙ 74`, P dynamische Viskosität des Wassers bei 10 °C in _ ∙  ∙7Y`, A Temperatur in _/` 
 
Erweiterungen der Gleichungen (5.3) welche auf Laboruntersuchungen zur transversalen 
Porendispersion beruhen, werden in den nächsten Abschnitten aufgezeigt. Bei großen 
Fließgeschwindigkeiten , (d. h. vernachlässigbarem ) entsteht eine lineare Abhängigkeit des 
Dispersionskoeffizienten von , (Gleichung (5.3)). Bei Fließgeschwindigkeiten von ca. ≤	1 m/d kann 
der Anteil der Porendiffusion an der transversalen Dispersion nicht mehr vernachlässigt werden (Cirpka 
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et al. 2006) und gewinnt bei geringen Fließgeschwindigkeiten zunehmend an Bedeutung gegenüber der 
mechanischen Dispersion (McCarthy und Johnson 1993).  
Die transversale Dispersivität auf der Porenskala ist deutlich kleiner als die longitudinale, wobei sich 
dieser Effekt auf der Feldskala aufgrund der geringeren Abhängigkeit der transversalen Dispersivität 
von der Heterogenität noch verstärkt (Cirpka et al. 2006). Jedoch zeigten Porter et al. (2010), dass 
transversale Porendispersionskoeffizienten für bestimmte Bedingungen (Poren-Pecletzahlen - Kapitel 
5.6) auch größer als die longitudinalen sein können. Insgesamt sind transversale Dispersivitäten und 
insbesondere in vertikaler Richtung eher gering (Klenk und Grathwohl 2002, Rahman et al. 2005, Cirpka 
et al. 2006, Olsson und Grathwohl 2007). Eine Recherche von Liu (2014) nennt Werte im Bereich von 
<<1 mm bis cm auf Laborskala und von 1 mm bis in den dm-Bereich auf der Feldskala. 
5.3.2 Dispersion und Heterogenität  
Die dispersiven Ausbreitungsprozesse gliedern sich, wie bereits erwähnt, in Porendispersion und in 
Streuung und Mischung durch Heterogenitäten auf größeren Skalen (Dentz et al. 2011). Streuung 
bezieht sich dabei auf die Änderung der Form einer Stoffausbreitung und Mischung auf die Änderung 
des von der Stoffausbreitung eingenommenen Volumens bzw. die Überlappung zweier angrenzender 
Fahnen (Cirpka et al. 2006). Für den Transport in homogenen Medien beschreiben Streuung und 
Mischung denselben Prozess (Dentz et al. 2011).  
In Strömungsrichtung entstehen durch Heterogenitäten so genannte „plume fingers“, welche die 
Oberfläche der Stoffausbreitung erhöhen (Rahman et al. 2005). Die lokale transversale Dispersion 
verringert die durch die räumlich variablen Geschwindigkeiten entstehenden, heterogenen 
Konzentrationsverteilungen und gleicht diese aus (Cirpka und Kitanidis 2001). Die transversale 
Porendispersion führt damit zur Verdünnung einer Transportfahne und somit entsteht aus longitudinaler 
Streuung effektive makroskopische Längsmischung (Dentz et al. 2000a, Cirpka und Kitanidis 2000, 
Rahman et al. 2005).  
In heterogenen Medien kommt es zudem aufgrund von Regionen höherer bzw. geringerer 
Fließgeschwindigkeiten zu Fließfokussierungen und -defokussierungen (Aufweitungen) sowie zur 
Mäandrierung einer Transportfahne (Werth et al. 2006). Letztere stellt dabei den „hauptsächlichen 
Effekt der Heterogenität in transversaler Richtung“ dar, jedoch ist dieser Prozess „kein Maß der realen 
Vermischung“ zweier Fluide (Rahman et al. 2005, übersetzt). Durch die Mäandrierung erhöht sich die 
für den makroskopischen Vermischungsprozess maßgebliche Oberfläche einer Stoffausbreitung, wobei 
jedoch z. T. davon ausgegangen wird, dass diese Zunahme nur geringfügig ist (Rahman et al. 2005).  
In heterogenen Medien kann jedoch die transversal horizontale Mäandrierung mit der Tiefe variieren 
(Rahman et al. 2005). Die Variabilität der Mäandrierung führt zur Erhöhung der Oberfläche und die 
transversal vertikale Mikrodispersion zur transversal horizontalen Mischung von Fluiden (Rahman et 
al. 2005). Dieser Effekt gilt auch für die vertikale Richtung, wobei die Auswirkungen durch die 
Anisotropie von natürlichen Medien und der damit geringeren vertikalen Mäandrierung geringer sind 
(Rahman et al. 2005). Transversale Dispersivitäten gleichen die durch die Heterogenitäten auf höheren 
Skalen entstehenden Konzentrationskontraste aus und wandeln folglich Streuung in effektive Mischung 
um (Benekos et al. 2006 und Referenzen darin, Dentz et al. 2011).  
Mischung in transversale Richtung entsteht durch den Wechsel eines gelösten Teilchens von einer 
bestimmten Bahnlinie zu einer benachbarten (Werth et al. 2006). Dies ändert Geschwindigkeit und 
Transportweg eines transportierten Partikels und ist ein irreversibler Prozess (Rolle et al. 2009). 
Advektion und longitudinale Dispersion hingegen tragen nicht zum Wechsel zwischen Bahnlinien bei 
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(Chen et al. 2011). Da die räumlichen Abstände zwischen den Bahnlinien geringer werden, erhöhen 
Fließfokussierungen die Vermischung mit dem umgebenden Fluid (Rahman et al. 2005), wenn dieses 
ebenfalls der Fokussierung unterliegt (Rolle et al. 2009). Die zeitliche Verringerung der Dispersion 
aufgrund der Zunahme der Geschwindigkeiten wirkt dem nur gering entgegen (Werth et al. 2006). Der 
relative Unterschied in der hydraulischen Leitfähigkeit zum umgebenden porösen Medium ist dabei 
deutlich relevanter als die absolute hydraulische Leitfähigkeit des durchströmten Bereichs (Cirpka und 
Kitanidis 2000). Das führt dazu, dass in stark heterogenen Systemen gegenüber weniger heterogenen 
Grundwasserleitern räumliche Konzentrationsunterschiede geringer sind, da der Unterschied zwischen 
Mischung und Streuung ebenfalls geringer ist (Luo und Cirpka 2011). Letztlich tritt der Effekt der 
Fließfokussierung und der daraus resultierenden Mischung auch auf der Porenskala aufgrund 
unterschiedlich großer Porenkanäle auf (Willingham et al. 2010). Die Fließfokussierungen verstärken 
aufgrund der erhöhten Durchmischung auch eine instantane Reaktion zwischen zwei Reaktionspartnern 
und führen damit zum erhöhten Abbau von Kontaminationsfahnen im Untergrund, wenn die 
hochdurchlässigen Bereiche nah an der Kontaminationsquelle liegen und natürliches Wasser ebenfalls 
den Fließfokussierungen unterworfen ist (Rolle et al. 2009). Dabei muss nach Rolle et al. (2009) jedoch 
angenommen werden, dass die Fließvorgänge keinen zusätzlichen Einfluss auf die biologische Aktivität 
haben.  
5.3.3  Dispersivitätsdefinitionen 
Zur Charakterisierung der Streuung und Mischung in transversaler Richtung werden verschiedene 
Dispersivitätsdefinitionen genutzt: 
Makrodispersivität 	 und scheinbare Dispersivität   (englische Terminologie: ensemble, apparent 
dispersivity): Makrodispersivitäten charakterisieren überwiegend, „…wie schnell eine Stoffausbreitung 
zunehmend irregulär in ihrer Form wird“ (Cirpka et al. 2006, übersetzt), d. h. die Streuung des Stoffes 
wird beschrieben. Dispersionskoeffizienten können anhand der „method of 
moments“ (Momentenmethode) (Dentz et al. 2011) beschrieben werden. Sie sind im Falle der 
Makrodispersion bzw. scheinbaren Dispersion definiert „...aus der Hälfte der Änderung des zweiten 
zentralen Momentes der gemittelten Konzentration“ (Chiogna et al. 2011, übersetzt). Das zweite 
zentrale Moment beschreibt dabei die mittlere Breite einer Transportfahne (Dentz et al. 2011). Die 
mathematischen Grundlagen können u. a. Dentz et al. (2011) entnommen werden. 
Die Makrodispersivität kann bei Verwendung in der klassischen Advektions-Dispersions-Gleichung als 
asymptotischer Wert im Langzeitverhalten der scheinbaren Dispersivität angesehen werden, falls dieser 
existiert (Dentz et al. 2011).  
  = lim→∞	  (5.5) 
Die asymptotische transversale Makrodispersivität ist, nach der linearen stochastischen Theorie, jedoch 
unter stationären Strömungsbedingungen nur geringfügig höher als die Porendispersivität (Gelhar und 
Axness 1983 wie zitiert in Benekos et al. 2006). Die scheinbare Dispersivität entsteht über die 
Advektionszeitskala, d. h. über eine Zeit, welche die Advektion über eine Korrelationslänge eines 
räumlich variablen Fließfeldes benötigt (Dagan 1988 wie zitiert in Dentz et al. 2011). 
Die genannten Dispersionskoeffizienten berücksichtigen beides, die Auswirkung von Heterogenitäten 
auf der Meso- bzw. Makroskala, sowie die kleinskaligen Transport- und Fließprozesse (Dentz et al. 
2011). Damit beinhaltet sie auch die Unsicherheiten, welche sich durch die Feststellung des Zentrums 
der Stoffausbreitung ergeben (bei stochastischer Mittelung: in jeder spezifischen Realisation) (Kitanidis 
1988, Chiogna et al. 2011). Das führt dazu, dass sich bei intermediären Transportzeiten maximale 
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transversale Dispersivitäten ergeben, da dort dieser Fehler besonders relevant wird (z. B. Dagan 1988, 
Rahman et al. 2005). Eine Fahne ausgehend von einer Punktinjektion kann durch die räumlich zufällige 
Heterogenität bildlich gesprochen entweder nach rechts oder nach links abgelenkt werden (Cirpka und 
Attinger 2003). 
Scheinbare und Makrodispersivitäten charakterisieren die Mischung zweier Fluide nicht adäquat, sodass 
die effektive Dispersivität definiert wurde (siehe Kapitel 5.5.2, z. B. Dentz et al. 2010). 
In einigen Veröffentlichungen wird der Term der Makrodispersivität unabhängig vom asymptotischen 
Verhalten auch grundsätzlich als Term genutzt, welcher Porendispersivität und Dispersivitäten auf 
größerer Skala zusammenfasst. Ebenfalls wird in Anderson (1984) die äquivalente Dispersivität, welche 
repräsentativ für eine Transportstrecke zwischen einem Messpunkt und Injektionspunkt einer 
Stoffausbreitung ist, definiert. Damit ist diese Definition aber übereinstimmend mit der der scheinbaren 
Dispersivität. 
Effektive Dispersivität : Diese charakterisiert die mittlere Ausbreitung einer Transportfahne 
(effektive Breite einer Transportfahne). In Bezug auf die stochastische Mittelung in der 
Momentenmethode bedeutet dies, dass von jeder Realisation das zweite zentrale Moment bestimmt und 
folgend eine Mittelung aller Realisationen durchgeführt wird (Dentz et al. 2011). Sie trägt den aus der 
Advektion entstehenden Konzentrationsunterschieden und dem diffusionsbedingten Massentransport 
Rechnung (Dentz et al. 2011). Sie entwickelt sich über die Diffusionszeitskala (auch 
Dispersionszeitskala), d. h. die Diffusionszeit über eine Korrelationslänge der Heterogenität (Dentz et 
al. 2011). Diese ist dabei deutlich größer als die Advektionszeitskala (Dentz et al. 2000a). 
Die effektive Dispersivität beschreibt die Mischung des Stoffes ausgehend von einer punktartigen 
Quelle adäquat (Cirpka 2002). Die zeitabhängige effektive Dispersivität übersteigt in der Regel den 
asymptotischen Makrodispersivitätswert, im Gegensatz zur scheinbaren Dispersivität, nicht (Rahman et 
al. 2005). Ebenfalls ergeben sich aus der linearen stochastischen Theorie unter stationären Bedingungen 
und in typischen heterogenen Medien nur geringe Zunahmen der effektiven transversalen 
Porendispersivität um eine Potenz (Dentz et al. 2000a sowie Fiori und Dagan 2000 wie zitiert in Rolle 
et al. 2009). Die Gültigkeit der linearen stochastischen Theorie ist jedoch eingeschränkt, da 
Fließfokussierungen eine merkbare Wirkung auf die Mischung haben (Werth et al. 2006). Werth et al. 
(2006) zeigten an einem analytischen Modell, dass die Fließfokussierungen die Mischung und damit die 
Reaktion zwischen zwei Reaktionspartnern erhöhen, was teilweise den Unterschied zwischen 
Laborwerten und erhöhten Werten im Feld erklärt. Dabei ist aber auch die Variabilität der transversalen 
Mischung sehr stark, was zu Schwierigkeiten bei der Bestimmung von Felddispersivitäten in 
heterogenen Medien führt (Werth et al. 2006). Effektive Dispersivitäten „…hängen insbesondere in 
frühen Transportzeiten von den Porendispersionskoeffizienten ab, welche nur schwer zu bestimmen sind 
(Klenk und Grathwohl 2002)“ (Cirpka und Attinger 2003, übersetzt).  
5.3.4 Wirkung instationärer Fließbedingungen 
Bei der numerischen und vor allem analytischen Beschreibung von Stoffausbreitungsprozessen wird 
häufig zur Vereinfachung oder aufgrund von begrenzter Datenverfügbarkeit die Stationarität der 
Strömungsprozesse angenommen (z. B. Händel und Dietrich 2012 bzw. Kapitel 6). Jedoch liegen in 
natürlichen Systemen oft instationäre Verhältnisse vor. Dies beinhaltet die Änderung der Fließrichtung 
und auch die Größe des Gradienten selbst. 
Die zeitliche Änderung der Fließrichtung des mittleren Gradienten führt zu einer Erhöhung der 
langzeitlichen transversalen effektiven Dispersivität bei punktartigen Injektionen bei stationärer 
  Überblick über transversale Dispersivitäten 
34 
 
Heterogenität (lineare stochastische Theorie in Cirpka und Attinger (2003) und Referenzen darin). Wie 
in Cirpka und Attinger (2003) zitiert, konnte dies bereits für Makrodispersion durch Dagan et al. (1996) 
und Zhang und Neuman (1996) bewiesen werden.  
 
Abbildung 6: Transversale Komponenten des Dispersionstensors in horizontale (Indizes 22) und vertikale 
Richtung (Indizes 33), abgeleitet aus linearer stochastischer Theorie für Bedingungen, wie sie in Borden, 
Kanada, gefunden werden können; durchgezogene Linie: Makrodispersion (scheinbare Dispersion) und 
strichlierte Linie: effektive Dispersion, dünne Linien: stationäre Strömungsbedingungen, dicke Linien: 
instationäre Strömungsbedingungen, Symbole: Dij Dispersionskoeffizient, v Strömungsgeschwindigkeit, 
Index 1 in Strömungsrichtung, h horizontal,  Korrelationslänge und  ¡¢  Varianz des lognormal verteilten 
Feldes der hydraulischen Leitfähigkeit, Quelle: Cirpka und Attinger (2003) 
Wie weiterhin in Cirpka und Attinger (2003) beschrieben, konnte eine gute Übereinstimmung der 
linearen stochastischen Theorie mit Partikel-Tracking-Random-Walk-Simulationen für einen realen 
Testgrundwasserleiter (Borden, CAN) bei geringen zeitlichen Fluktuationen erreicht werden. 
Numerische Studien mit erhöhten Richtungsänderungen (> 45°) zeigten, dass durch die instationären 
Fließbedingungen eine schnellere Annäherung der effektiven Dispersivität an die Makrodispersivität 
(scheinbare Dispersivität) stattfindet, was jedoch nicht mittels linearer stochastischer Theorie 
vorhergesagt werden konnte (Cirpka und Attinger 2003).  
Anhand von instationären Laborversuchen mit konservativen und nichtsorbierenden reaktiven Tracern 
in Rolle et al. (2009) konnte festgestellt werden, dass eine Änderung der Fließrichtung zu einer lokalen 
Erhöhung der Mischung in homogenen Medien führt, jedoch gering im Verhältnis zur Wirkung lokaler 
Heterogenitäten, z. B. Fließfokussierungen, ist. Die lineare stochastische Theorie führt dahingegen zu 
einer Erhöhung der transversal horizontalen Mischung in heterogenen Medien durch instationäre 
Fließzustände um ca. eine Potenz (Cirpka und Attinger 2003, Dentz und Carrera 2003). In Schäfer und 
Therrien (1995) wurden maßgeblich erhöhte horizontale transversale Dispersivitäten für die Simulation 
von Xylen-Transport in einem realen Kontaminationsfall ermittelt, da die Fluktuation der 
Strömungsrichtung nicht berücksichtigt wurde. Wenn keine Berücksichtigung dieser Effekte möglich 
ist, können erhöhte transversale Dispersivitäten für eine Vorhersage bioreaktiver Modelle genutzt 
werden (Schirmer et al. 2001 wie zitiert in Cirpka und Attinger 2003). Weitere Untersuchungen zur 
Wirkung instationärer Fließbedingungen auf die transversale Dispersion in homogenen Medien wurden 
für konservative Stoffe von Kinzelbach und Ackerer (1986) und Goode und Konikow (1990) und für 
den biologischen Abbau durch Prommer et al. (2002) durchgeführt. 
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5.3.5 Stoffabhängige Dispersion (Compound-Dependent Dispersion) 
Chiogna et al. (2010) zeigten anhand von Multitracerexperimenten, dass die Dispersion abhängig vom 
transportierten Stoff ist: Es wurden Experimente mit verschiedenen Tracern (Bromid, Sauerstoff und 
Fluoreszin) und unter unterschiedlichen Fließgeschwindigkeiten in homogenem Material durchgeführt. 
Dabei ist der Unterschied der Dispersivitäten zwischen den verwendeten Tracern auch bei höheren 
Fließgeschwindigkeiten vorhanden bzw. nimmt nach einer Verringerung für hohe 
Fließgeschwindigkeiten (> 5 m/d) wieder zu. Relative Abweichungen von Sauerstoff und Bromid zu 
Fluoreszin liegen zwischen 1,36 und 4. „Dies deutet klar daraufhin, dass ebenfalls ein stoffspezifischer 
Zusammenhang zum mechanischen Anteil der transversalen Dispersion besteht“ (Chiogna et al. 2010). 
Basierend auf einem statistischen Ansatz aus der Literatur wurde von Chiogna et al. (2010) folgende 
Gleichung aufgestellt: 
  =  +@ n £¤£¥Y¥¦∗§¤o¨       © = ª« (5.6) 
 
mit ! Länge eines Porenkanals, 
 hydraulischer Radius, 9- Pecletzahl, N Fittingparameter. 
 
Diese konnte erfolgreich auf die in Chiogna et al. (2010) verwendeten Tracer sowie weitere in der 
Literatur beschriebene Experimente angewandt werden. Die Bedeutung der stoffspezifischen Dispersion 
auf größeren Skalen wurde durch Chiogna et al. (2011) für den mischungsdominierten Transport 
bestätigt. 
5.4 Quantifizierung der transversalen Dispersivität in Labor und Feld 
Zur Bestimmung der transversalen Dispersivität bzw. von Dispersionskoeffizienten wurden in der 
Literatur sowohl Labor- als auch Felduntersuchungen durchgeführt. Bei den Laboruntersuchungen 
lassen sich diverse Versuchsanordnungen feststellen (Liu 2014). Laborversuche wurden zumeist in 
homogenen, aber auch in heterogenen Medien (z. B. Rahman et al. 2005, Nowak und Cirpka 2006, Rolle 
et al. 2009) realisiert. Die größte Zahl der Laborversuche nutzte dabei quasi-zweidimensionale 
Versuchsbedingungen. Ein dreidimensionaler Versuch zur Bestimmung von Dispersivitäten im Labor 
in alle drei Raumrichtungen wurde von Aksoy und Guney (2010) durchgeführt. Dies beschränkte sich 
jedoch auf ein homogenes Medium. Auf der Feldskala wurden Experimente zur Bestimmung der 
transversalen Dispersivität nach Klenk und Grathwohl (2002) u. a. von Sudicky et al. (1983), Moltyaner 
und Killey (1988) und Jensen et al. (1993) durchgeführt. Folgende Methoden können dabei zur 
Bestimmung der transversalen Dispersivität genutzt werden: 
a) Analyse von zeitlichen und räumlichen Konzentrationsänderungen 
b) Lösungsraten von organischen Schadstoffen („Pool Dissolution“) 
c) Bestimmung über reaktive Fahnenlänge 
d) Helix und Cochlea 
5.4.1 Analyse von zeitlichen und räumlichen Konzentrationsänderungen 
Die meisten Methoden bewerten stationäre, transversale Konzentrationsprofile von konservativen 
Tracern (Cirpka et al. 2006). „Zwei mischbare Flüssigkeiten werden dazu in einem rechteckigen 
Laborgefäß mit paralleler Strömung (Grane und Gardner 1961, Simpson 1962, Perkins und Johnston 
1963, Harlemann und Rummer 1963) oder in den Kern und Kranz einer Laborsäule (Blackwell 1962, 
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Hassinger und vom Rosenberg 1968) eingegeben. Die transversalen Dispersionskoeffizienten werden 
dann anhand der Messungen zur Mischung nach einer bestimmten Entfernung zur Eingabe 
abgeleitet.“ (Cirpka und Kitanidis 2001, übersetzt). Dies kann z. B. auf Basis der Advektions-
Dispersionsgleichung (ADE, Bear 1972) geschehen. Zumeist wird die longitudinale Dispersion 
vernachlässigt und die Säule als unendlich groß, teilweise auch in transversale bzw. radiale Richtung 
angenommen, d. h. ihre Ausdehnung soll keinen Einfluss auf die Konzentrationsverteilung haben 
(Massabò et al. 2007). Frippiat et al. (2008) nutzten eine Erweiterung des Ansatzes von Blackwell (1962) 
und Hassinger und vom Rosenberg (1968) wie zitiert in Cirpka und Kitanidis (2001), wobei dann die 
transversale Dispersivität mittels integraler Messungen und dem Verhältnis zwischen den Bereichen 
ermittelt wird. Eine Feldbestimmung der longitudinalen und transversalen Dispersionskoeffizienten in 
der oberen Bodenschicht kann ausgehend von einem weiterentwickelten Ringinfiltrometer 
vorgenommen werden (Zhang et al. 2006). 
Wie Cirpka und Kitanidis (2001) und Benekos et al. (2006) anhand diverser Referenzen ausführen, 
können sowohl punktartige Injektionen oder auch Linienquellen genutzt werden. Ein Tracer kann als 
kontinuierliche Injektion oder als instantane, endliche Injektion eingegeben werden. Einige Verfahren 
nutzen dazu die Auswertung des instationären Stofftransports, vor allem über die Erfassung von 
Konzentrationsverteilungen zu einem speziellen Zeitpunkt und bzw. oder die Durchbruchskurve eines 
Tracers an definierten Positionen (Cirpka und Kitanidis 2001 und Referenzen darin). Massabò et al. 
(2007) entwickelten eine Labormethode zur Bestimmung des transversalen Dispersionskoeffizienten in 
homogenen Medien anhand instationärer Konzentrationsmessungen, welche Randbedingungen der 
Probenvorrichtung berücksichtigt und keine Kenntnis der longitudinalen Dispersivität voraussetzt. 
Nachteilig an dieser Methode ist jedoch, dass die Konzentration in einer definierten Entfernung nach 
einer bestimmten Zeit abhängig von der Strömungsgeschwindigkeit zu erfassen ist, um sicherzustellen, 
dass nur noch die transversale Dispersion als Einflussfaktor wirkt (Massabò et al. 2007). 
Transversale Dispersivitäten können über analytische Formeln oder numerische Modellierungen auch 
anhand mehrdimensionaler Stoffausbreitungen invers ermittelt werden (Aksoy und Guney 2010).  
Als nachteilig bei Ansätzen, welche auf einzelnen Punktmessungen und räumlich integralen 
Konzentrationsdaten beruhen und gerade bei der inversen Ermittlung im Feld, zeigen sich Effekte aus 
der räumlichen Variabilität des Fließfeldes (Kapitel 5.3.3), welche eine erhöhte transversale 
Dispersivität suggerieren können (Rahman et al. 2005, Cirpka et al. 2006, Willingham et al. 2010). Viele 
Verfahren benötigen aufgrund der sehr kleinen Werte der transversalen Dispersivitäten ebenfalls sehr 
genaue Messungen der Konzentrationen und sind erhöhten Unsicherheiten unterworfen (Cirpka und 
Kitanidis 2001). Der größere Teil der Verfahren dient der Bestimmung der Dispersivitäten auf der 
Laborskala. Konservative Tracerversuche von Sudicky et al. (1983) auf dem Borden-Testfeld, CAN, 
zeigten auch auf Feldskala geringe transversale Dispersivitäten in horizontale (αh = 0,005-0,03 m) und 
vor allem vertikale Richtung (Dt = 10-10 m²/s). Jedoch ist der untersuchte Grundwasserleiter eher als 
schwach heterogen anzusehen (Sudicky 1986).  
Chen et al. (1999) diskutieren die Möglichkeit, transversale horizontale Dispersivitäten direkt im 
natürlichen Untergrund abzuschätzen: Anhand zeitlicher Konzentrationsverläufe in einem 
Pumpbrunnen eines konvergenten Fließfeldes (von 2 Brunnen) und eines zusätzlichen Messpunktes 
zwischen diesem und einem Injektionsbrunnen kann die horizontal transversale Dispersivität neben 
anderen Transportparametern bestimmt werden. Die Auswertung erfolgt mittels numerischer 
Kurvenanpassung. Die Ergebnisse unterliegen jedoch denselben Problemen in heterogenen Medien, wie 
die auf integralen und punktuellen Messungen basierenden Methoden (Cirpka und Kitanidis 2001). 
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5.4.2 Lösungsraten von organischen Schadstoffen (Pool Dissolution) 
Über die Lösungsraten von organischen, schlecht wasserlöslichen (Schad-)Stoffen (NAPL) können 
transversale Dispersivitäten in Laborbehältern bestimmt werden (Pool-Dissolution-Experimente z. B. 
von Seagran et al. 1999 und Klenk und Grathwohl 2002). Gemessene stationäre Massenströme, z. B. im 
Abstrom eines Versuches können in direkten proportionalen Bezug zur transversalen Dispersion gesetzt 
werden (Klenk und Grathwohl 2002). Im Labor wird dazu z. B. Trichlorethen (TCE, Klenk und 
Grathwohl 2002) genutzt. Eberhardt und Grathwohl (2002) untersuchten die Langzeitlösung von 
BTEXs (Benzol, Toluol, Ethylbenzol und Xylol) und PAKs (polyzyklische aromatische 
Kohlenwasserstoffe) aus Pools und Tröpfchen („Blobs“) in einem großskaligen Laborexperiment (8 m 
Länge) und zeigten unter anderem, dass die transversale vertikale Dispersivität der entscheidende Faktor 
für die Lösung dieser Stoffe ist, auch wenn nur niedrige Werte von K < 0,1	77 für dieses Experiment 
erfasst wurden. Schäfer und Therrien (1995) führten ein Pool-Dissolution-Experiment auf Feldskala 
durch. 
Der Stoff kann ursprünglich in der ungesättigten Zone oder direkt mit einer Kontaktoberfläche zum 
Wasser angeordnet sein. Ein direkter Zusammenhang von transversaler vertikaler Dispersivität zum 
Massenübergang in die gesättigte Zone besteht über eine „…analytische Lösung des zweiten Fick‘schen 
Gesetzes, dem so genannten ‚surface renewal model‘ …“ (Klenk und Grathwohl 2002, übersetzt): 
  ¬ = +­¦®  M 3        (5.7) 
mit  konstante Konzentration am Interface,  	transversaler vertikaler Dispersionskoeffizient und  3,  Länge und Breite der Interfacefläche. 
 
Anhand der Gleichung (5.2) können folgend transversale vertikale Dispersivitäten berechnet werden 
(Klenk und Grathwohl 2002). Es zeigte sich bei Klenk und Grathwohl (2002), dass die transversale 
Dispersivität über den Kapillarsaum deutlich größer gegenüber anderen direkten NAPL-
Lösungsexperimenten z. B. von Seagren et al. (1999) ist. Grund dafür sind nach Klenk und Grathwohl 
(2002) Lufteinschlüsse, die zu einer erhöhten Tortuosität führen, sowie eine mögliche Wirkung dieser 
Lufteinschlüsse als Mischungskammern durch die vergleichbar schnelle Gasdiffusion.  
5.4.3 Bestimmung über reaktive Fahnenlänge 
Zwischen einem injizierten und einem im Umfeld befindlichen Reaktionspartner findet eine quasi-
instantane, bimolekulare Reaktion statt (Cirpka et al. 2006). Cirpka et al. (2006) sowie Rahman et al. 
(2005) nutzen dazu im Experiment ein Säure-Basen-System. Mit dem advektiven und dispersiven 
Transport breitet sich ein über eine bestimmten Höhe injizierter Stoff, z. B. die Base, in einem quasi-
zweidimensionalen Versuchstank aus (z. B. Cirpka et al. 2006, Abbildung 7).  
Die transversale Dispersivität wird in Relation zur maximalen Transportlänge des injizierten Stoffes 
gesetzt, bei welcher sie im stationären Zustand als einziger Einflussparameter wirkt; dazu werden jedoch 
gut kontrollierte Versuchsbedingungen benötigt (Cirpka et al. 2006). Dieses experimentelle Vorgehen 
beschreibt dabei eher die effektive Dispersion bzw. Mischung zweier Fluide (siehe Kapitel 5.3.3). 
Rahman et al. (2005) nutzten sowohl konservative als auch reaktive Systeme in einem heterogenen 
Medium und schlussfolgerten, dass nur eine geringe Zunahme der vertikalen Mischung mit der 
Heterogenität stattfindet. Außerdem konnte ein analytischer Ansatz für die Bestimmung der Dispersion 
aus reaktiven Fahnenlängen nach Cirpka et al. (2006) - Gleichung (5.8) - auf heterogene Medien 
übertragen und erfolgreich angewendet werden. 
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 =  ¤¯Mª	 °¤																						  (5.8)  transversaler Dispersionskoeffizient, ℎ ist die Höhe der Zugabe, 3 die Fahnenlänge, *+,-." die 
inverse Fehlerfunktion und C das Mischungsverhältnis.  
 
Abbildung 7: Nachbearbeitete Fotografie eines reaktives Versuchs an der Universität Stuttgart, Injektion 
von basischer Lösung in saures, umgebendes Wasser, pH-Indikatoren Methylrot und Thymolblau, blaue 
Fahne nachgedunkelt, Quelle: Cirpka et al. (2006) 
5.4.4 Helix und Cochlea 
Dieses Konzept basiert auf dem Prinzip der Taylor-Aris-Dispersion, welche Scherströmung benötigt. 
Der longitudinale Makrodispersionskoeffizient ist dann umgekehrt proportional zum transversalen 
Porendispersionskoeffizienten (Benekos et al. 2006). Zur Realisierung in porösen Medien wurde eine 
„Helix“ (Cirpka und Kitanidis 2001, Benekos et al. 2006) sowie eine „Cochlea“ (Form einer 
Nautilusmuschel) (Benekos et al. 2006) genutzt. Nach Ermittlung der longitudinalen Dispersion mittels 
externer Methoden kann anhand numerischer oder analytischer Anpassung an Durchbruchskurven eines 
konservativen Tracers die transversale Dispersion bestimmt werden.  
5.5 Beschreibung des dispersiven Stofftransports 
5.5.1 Ansatz nach Fick 
Klassisch wird die Dispersion eines konservativen Stoffes als zufällige Bewegung in einem porösen 
Medium analog zum zweiten Fick´schen Diffusionsgesetz beschrieben (z. B. Anderson 1984). Das 
bedeutet, dass der dispersive Massenfluss proportional zum Konzentrationsgradienten r rD⁄  ist, wie 
anhand des ersten Terms der rechten Seite der Gleichung (5.9) (Zheng und Wang 1999) für den 
Transport in porösen Medien zu erkennen. Die Gleichung (5.9) analog (4.4) wird oftmals als ADE 
(Advektions-Dispersions-Gleichung) bezeichnet.  stellt den Dispersionskoeffizienten (Tensor) dar. 
Die darin enthaltene Dispersivität (Gleichung (5.2)) wird bei Annahme Fick‘scher Dispersion als 
invarianter Parameter des porösen Mediums betrachtet (Sudicky et al. 1983). 
r+r = rrD s+ rrDt − rrD +, + <11 +u= (5.9) 
  
mit c Konzentration,  hydrodynamischer Dispersionskoeffizient (Tensor), D, Distanz entlang der 
jeweiligen Koordinatenachse,  Zeit, + effektive Porosität, , Abstandsgeschwindigkeit, <11 Quell- 
bzw. Senkenterm aus Durchfluss per Einheitsvolumen und Konzentration der Quelle bzw. Senke, ∑= 
Term für chemische Reaktion. 
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Dieser Ansatz ist für Medien mit ausschließlicher Heterogenität auf Porenskala anwendbar oder wenn 
größerskalige Heterogenitäten im Modell durch die Variabilität der hydraulischen Leitfähigkeiten direkt 
abgebildet werden (Rubin 2003). Der Dispersionskoeffizient beinhaltet dann nur noch die 
Porendispersion. Bei der Modellierung auf Feldskala beeinflussen größerskalige Heterogenitäten den 
Transport und müssen berücksichtigt werden (Dentz et al. 2011). In diesem Fall können 
Makrodispersivitäten (siehe vorheriger Abschnitt) genutzt werden, um Gleichung (5.9) zu verwenden. 
Konzeptionell unterscheidet sich dieser Ansatz nicht von Gleichung (5.9), doch ist die Konzentration c 
nun als Mittel einer Zufallsfunktion anzusehen (Rubin 2003). Bereits in den Arbeiten von z. B. Fried 
(1975) und Dagan (1982) wie zitiert in Anderson (1984) wurde die Gültigkeit der ADE in Frage gestellt, 
da sich anhand von Labormessungen deutliche Abweichungen zu diesem Verhalten zeigten („non-
Fickian“). Es wurde festgestellt, dass die Analogie zum Fick’schen Gesetz und damit Gleichung (5.9) 
erst nach einer bestimmten Transportzeit bzw. Transportstrecke, bei der eine repräsentativer 
Wegstrecke, die „Taylor-Grenze“ zurückgelegt wird, zutreffend ist (Anderson 1984). Anhand diverser 
Studien zeigt sich ein asymptotisches Verhalten, d. h. Dispersivitätswerte nehmen mit der Fließstrecke 
bzw. Transportzeit innerhalb eines Mediums zu und erreichen einen asymptotischen Wert, bei dem die 
Streuung ein Gaußverhalten annimmt (Dentz et al. 2011). Dies bedeutet, dass dann die 
Konzentrationsvariationen innerhalb einer Transportfahne vollständig verschwunden sind (Cirpka und 
Kitanidis 2001). Dies resultiert daraus, dass die Ausmaße der Variabilität der hydraulischen 
Leitfähigkeiten klein im Verhältnis zur Transportdistanz und zu den Ausmaßen einer Transportfahne 
sind. Die Transportzeit bis zu diesem Zustand ist nach Kapoor und Kitanidis (1998) wie zitiert in Cirpka 
und Kitanidis (2001) invers proportional zur transversalen Porendispersivität. Dagan (1982) wie zitiert 
in Anderson (1984) nutzte eine theoretische Analyse in einem heterogenen Medium, nach welcher das 
Taylor-Limit nach 50 räumlichen Korrelationslängen einer lognormalen K-Verteilung erreicht ist. Bei 
Betrachtung vertikal gemittelten Transports und einer Strömung vollständig parallel zu einer Schichtung 
wird dieser Zustand nicht erreicht und der Fick‘sche Ansatz ist nicht gültig (Matheron und de Marsily 
1980 wie zitiert in Anderson 1984). In der Praxis ist die detaillierte Charakterisierung des Untergrundes 
zumeist nicht möglich und eine Berücksichtigung kleinskaliger Prozesse aufgrund limitierter 
Rechenkapazitäten nicht sinnvoll. In Dentz et al. (2011) werden verschiedene Methoden des 
„Upscaling“ von Dispersivitäten beschrieben - Upscaling bezeichnet die systematische Reduktion von 
Freiheitsgraden in den mikroskaligen Transportgleichungen und resultiert in der Anwendung eines 
makroskaligen Modells, welches die notwendigen Prozesse auf der kleineren Skala beinhaltet (Wood 
2009 wie zitiert in Porter et al. 2010). Upscaling ist ebenfalls notwendig, um großskalige Beobachtungen 
und Phänomene zu quantifizieren und zu verstehen, welche eine Kombination aus einer Interaktion von 
lokalen Fließ- und Transportprozessen und Heterogenitäten entstehen (Dentz et al. 2011).  
Je genauer die numerische Simulation die existierende Verteilung der Heterogenität bzw. hydraulischen 
Leitfähigkeit abbildet, desto mehr wird die advektive Transportberechnung den tatsächlichen 
Stofftransport wiedergeben (Nowak und Cirpka 2006). Dies würde die in der Modellierung zu 
berücksichtigende Dispersivität verringern. Des Weiteren zeigt sich, dass ermittelte Dispersivitäten 
nicht als fester Bodenkennwert angesehen werden können, sondern von der Auflösung der 
hydraulischen Leitfähigkeit und den genutzten Messungen abhängen (Nowak und Cirpka 2006). Die 
Auflösung des Berechnungsgitters bestimmt das Maß der innerhalb einer Zelle bzw. eines Elements 
zusammengefassten Heterogenität und damit die zu berücksichtigende Dispersivität. Eine Kombination 
aus Verteilung der hydraulischen Leitfähigkeit und Porendispersivitäten unterschätzt die Dispersion, da 
die Auflösung der hydraulischen Leitfähigkeit stark von der Güte und Menge der Messungen abhängig 
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ist. Jedoch können Makrodispersivitäten die Dispersion überschätzen (Nowak und Cirpka 2006). Neben 
der Heterogenität des Untergrundes können weitere Prozesse und Eigenschaften einen ähnlichen Effekt 
auslösen, wie z. B. räumlich und zeitlich variierende Zu- und Abflüsse (Zheng und Bennett 2002). 
5.5.2 Makrodispersivität vs. effektive Dispersivität 
Es zeigte sich anhand von verschiedenen Untersuchungen, dass bei Nutzung von 
Makrodispersionskoeffizienten zur Beschreibung der Mischung von reaktiven Systemen Reaktionsraten 
überschätzt werden (Luo und Cirpka 2011 und Referenzen darin). Wie Luo und Cirpka (2011) weiter 
ausführen liegt dies darin begründet, dass Makrodispersionskoeffizienten die Streuung des Stoffes durch 
die räumliche Variabilität nicht von der Mischung abgrenzen. Die Nutzung von effektiven 
Dispersionskoeffizienten, welche sich zumeist deutlich vom scheinbaren Dispersionskoeffizienten 
unterscheidet, ist in diesen Fällen ein geeigneteres Maß für die Dispersion (Dentz et al. 2011). „Für eine 
punktförmige Injektion und geringe Porendispersionskoeffizienten sind Makrodispersion und effektive 
Dispersion in frühen Transportzeiten deutlich unterschiedlich. Unter diesen Bedingungen quantifiziert 
die Makrodispersion mehr die Unsicherheit aus der Bestimmung des Mittelpunkts der 
Stoffausbreitung … (Dentz et al. 2000a, Fiori und Dagan 2000)“ (Cirpka und Attinger 2003, übersetzt). 
Der Vorhersagefehler mittels Makrodispersionsansatz nimmt mit zunehmender Transportstrecke ab, da 
Mischung gegenüber der Streuung zunehmen kann bzw. effektive und scheinbare Dispersivitäten mit 
zunehmender Annäherung an die Langzeitausbreitung bzw. bei Transportzeiten deutlich länger als die 
Diffusionszeitskala konvergieren (Dentz und Carrera 2003, Dentz et al. 2000a, Luo und Cirpka, 2011). 
Der Fehler verringert sich ebenfalls in stark heterogenen Systemen, wo der Unterschied zwischen 
Mischung und Streuung nicht derart stark ausgeprägt ist (Luo und Cirpka 2011).  
5.5.3 Stochastische Ansätze 
Zur Berücksichtigung der von der Heterogenität ausgehenden dispersiven Prozesse wie Streuung und 
Mischung können stochastische Ansätze genutzt werden (z. B. Dagan 1989, Gelhar 1993, Rubin 2003, 
Dentz et al. 2011). Stochastische Ansätze bzw. die stochastische Theorie beschreibt die makroskopische 
Dispersivität bzw. die Variabilität des Untergrundes als eine räumlich zufallsverteilte Funktion (Rubin 
2003). Anhand der stochastischen Theorie lassen sich transversale Dispersivitäten ableiten. 
Makrodispersionskoeffizienten können für breite Stoffausbreitungen (ergodisch) errechnet werden 
(Gelhar und Axness 1983, Neuman et al. 1987, Dagan 1988 wie zitiert in Cirpka und Attinger 2003). 
Neben anderen schätzten Dentz et al. (2000a und 2000b) effektive transversale Dispersivitäten für 
punktförmige Injektionen und breite Fahnen ab. Die stochastischen Ansätze berücksichtigen jedoch 
nicht die Unsicherheit der Mischung ausgehend von der in realen Messungen beobachtbaren Variabilität 
(Chiogna et al. 2011). Diese Betrachtungen beinhalten lediglich einige statistische Parameter der 
Felddaten (Nowak und Cirpka 2006). Wenn die Streuung aufgrund von makroskaligen Heterogenitäten 
über räumliche Verteilungen der hydraulischen Leitfähigkeit unkonditioniert oder die konditionierte 
inverse geostatistische Modellierung nicht als „best estimate“ erfolgt, wird eine große Anzahl an 
Realisierungen und eine statistische Auswertung benötigt (Nowak und Cirpka 2006).  
Die Dispersion in heterogenen Medien kann mittels einer zur Advektion addierten, räumlichen, 
zufälligen Bewegungskomponente simuliert werden, wenn z. B. die ADE nicht gültig ist (z. B. durch 
das numerische Random-Walk-Verfahren in Srinivasan et al. 2010). Abhängig von den Annahmen, 
welche gewählt wurden, ergeben stochastische Modelle Ergebnisse analog oder abweichend zum 
Fick‘schen Gesetz.  
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5.6 Experimentell bestimmte Dispersivitäten 
5.6.1 Auswahl Gleichungen für die Porendispersion aus der Literatur 
Es muss beachtet werden, dass im Labor (in homogenen Medien) ermittelte Werte sich nicht 
grundsätzlich auf die Feldskala übertragen lassen (siehe Kapitel 5.3.2). Folgend werden einige 
Gleichungen aus der Literatur angegeben, wobei kein Anspruch auf Vollständigkeit besteht. 
Gleichung (5.10) wurde anhand eines statistischen Modells von De Josselin de Jong (1958) aufgestellt, 
welches ein poröses Medium mit miteinander verbundenen Kanälen gleicher Länge und gleichmäßiger 
Verteilung beschreibt. 
 K = 316 4 (5.10) 
Die charakteristischen Länge 4	des porösen Medium ist eine Funktion der Korngrößenverteilung und 
in Größenordnung der mittleren Korngröße (De Josselin de Jong 1956 wie zitiert in Klenk und 
Grathwohl 2002). Die Gültigkeit dieser Gleichung ist jedoch auf niedrige Peclet-Zahlen 9- < 128 
beschränkt (Bijeljic und Blunt 2007). Gleichung (5.10) beinhaltet als eine essentielle Annahme die 
komplette Mischung in den Porenkanälen durch molekulare Diffusion (De Josselin de Jong 1956). 
Es konnte anhand von diversen Literaturquellen geschlussfolgert werden, dass transversale 
Dispersivitäten mit zunehmender Strömungsgeschwindigkeit abnehmen (z. B. Klenk und Grathwohl 
2002). In Cirpka et al. (2006) zeigte sich eine positive Abhängigkeit der Dispersivität von der 
Korngröße, wobei sich die transversalen Mikrodispersivitäten in Größenordnungen von 1% bis 2% der 
mittleren Korngröße befinden. Dies stellt jedoch vergleichsweise geringe Werte dar. 
Die Pecletzahl 9- auf Porenebene, wie in Olsson und Grathwohl (2007) angegeben, wurde für den 
Vergleich verschiedener Fließgeschwindigkeiten und effektive bzw. mittlere Korndurchmesser ! 
eingeführt: 
  9- =  ²   (5.11) 
Anhand von Laboruntersuchungen zu Lösungsraten in porösen Medien wurden weitere Modifikationen 
der Formel (5.10) für bestimmte Gültigkeitsbereiche, definiert anhand 9-, entwickelt, welche in Olsson 
und Grathwohl (2007) zusammengefasst wurden (kombiniert mit Gleichung (5.2)): 
Carvalho und Delgado (1999) für 9- < 80:   =  + Y ,!  (5.12) 
Carvalho und Delgado (2000) für 80 < 9- < 1400:  =  +@0,509-8,´ (5.13) 
 
Klenk und Grathwohl (2002) schrieben den Effekt der sich verringernden transversalen Dispersivitäten 
bei hohen Fließgeschwindigkeiten der unvollständigen Mischung innerhalb der Poren zu, wenn die 
Aufenthaltszeiten in den Porenkanälen zu gering sind. Sie leiteten für vertikale Dispersivitäten eine 
korrigierte Form her, welche diesen Effekt berücksichtigt: 
 =  + K0, =  + ¯   ­@   ¦®  mit   = 8  (5.14) 
 =  + Y@­¦®9-         (5.15) 
Mit 
 Porenradius, ! mittlerer Korndurchmesser, , Abstandsgeschwindigkeit.  
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Durch Olsson und Grathwohl (2007) wurde diese Formel anhand umfangreicher Laborexperimente zu 
variierenden Korngrößen und Fließgeschwindigkeiten erweitert und erhielt schließlich folgende Form: 
 =  +@0,289-8,´Y        (5.16) 
Nach Olsson und Grathwohl (2007) gilt dieser Ansatz auch für poröse Medien, welche unterschiedliche 
Korngrößen beinhalten, indem man das arithmetische Mittel nutzt. Eine Korrelation zwischen 
Siebkurvenverlauf und transversaler Dispersivität konnte von diesen Autoren nicht festgestellt werden. 
Zusammenfassend zeigte sich anhand der Untersuchungen von Olsson und Grathwohl (2007) weiterhin, 
dass die Diffusion bis zu einer Porenpecletzahl von 9- = 10 einen signifikanten Einfluss hat. 
5.6.2 Tabellarische Darstellung von Literaturwerten nach Liu (2014) 
Durch Herrn Chang Liu (Liu 2014) wurde an der Technischen Universität Dresden eine umfangreiche 
Literaturstudie zur Erfassung transversaler Dispersivitäten, sowie potentieller Einflussfaktoren, 
durchgeführt. Das folgende Kapitel fasst die Ergebnisse der vom Verfasser konzipierten und betreuten 
Masterarbeit des Herrn Liu (2014) zusammen:  
Die ermittelten transversalen Dispersivitäten wurden in 2 Tabellen untergliedert, jeweils für Labor- und 
Feldversuche. Die Datensätze enthalten zusätzliche, u. a. das Experiment beschreibende Parameter, 
welche in 7 Gruppen untergliedert wurden. Bezüglich der Laborversuche wurden insgesamt ca. 100 
Datenpunkte aus 14 Referenzen ermittelt (Abbildung 8 oben). Diese schwanken um einen 
vergleichsweise großen Bereich von 1*10-5 m bis 1*10-2 m. Die Literaturrecherche ergab ebenfalls, dass 
Laborversuche zumeist als zweidimensionale Experimente und unter Zuhilfenahme von konservativen 
Tracern durchgeführt wurden. Auch wenn transversale Dispersivitäten für reaktive Laborversuche im 
unteren Teil der Bandbreite liegen, kann aufgrund der begrenzten Anzahl dieser Experimente (lediglich 
2 Referenzen) keine klare Unterscheidung zu Dispersivitäten konservativer Experimente getroffen 
werden. Zusätzlich kann nach Liu (2014) bei zweidimensionalen Experimenten oft nicht zwischen 
vertikaler und horizontaler transversaler Dispersivität unterschieden werden. 
Des Weiteren wurden statistische Analysen durchgeführt, welche aufzeigen sollten, inwiefern die 
Ergebnisse unterschiedlicher Laborversuche miteinander vergleichbar und Abhängigkeiten ermittelter 
transversaler Dispersivitäten von Einflussfaktoren über mehrere Experimente ableitbar sind. Dabei 
wurden Korngröße und Fließgeschwindigkeit, sowie die Pecletzahl (als Kombination aus 
Fließgeschwindigkeit und Korngröße, siehe Abschnitt 5.6.1) untersucht. Letztlich konnten jedoch keine 
Abhängigkeiten festgestellt werden, woraus schließlich eine „Multi-dependency assumption“ (Liu 
2014), d. h. die Abhängigkeit der transversalen Dispersivität von einer Vielzahl an Parametern, 
abgeleitet wurde. Jedoch war es z. B. Olsson und Grathwohl (2007) möglich, die Abhängigkeit der 
transversalen Dispersivität von der Fließgeschwindigkeit in einem einzelnen Experiment aufzuzeigen. 
Liu (2014) leitete aus den Ergebnissen schließlich ab, dass ebenfalls die Pecletzahl nicht ausreichend 
ist, um die transversale Dispersionskoeffizienten abzuschätzen, was jedoch im Gegensatz zu den 
Gleichungen in Kapitel 5.6.1 steht. Unter anderem kann die stoffabhängige Dispersion für die Variation 
über mehrere Experimente verantwortlich sein (Abschnitt 5.3.5). 
Zudem wurden aus der Literatur durch Liu (2014) für Dispersivitäten auf der Feldskala 18 Datenpunkte 
aus 6 Referenzen erfasst (Abbildung 8 unten). 3 Datenpunkte daraus sind direkt der transversal 
vertikalen Dispersivität zuzuordnen. Die Bandbreite dieser Daten kann mit 1*10-3 m bis 1 m angegeben 
werden, obwohl diese in Liu (2014) vertikale und horizontale Werte beinhaltet.  
In einem Vergleich von labor- und feldbasierten transversalen Dispersivitäten zeigte sich, dass die 
Bandbreite des Felddatensatzes ca. um zwei Potenzen über der der Laborwerte verschoben ist. Dies kann 
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sowohl mit der auf der Feldskala vorhandenen Heterogenität als auch mit instationären 
Fließbedingungen begründet werden. Statistische Analysen wurden von Liu (2014) nur für die 
Laborwerte durchgeführt, auch aus dem Grund heraus, dass deutlich weniger Felddaten vorhanden sind. 
Zusammenfassend zeigte sich bereits auf der Laborskala, aber besonders im Feld, die Schwierigkeit, 
transversale Dispersivitäten glaubwürdig zu quantifizieren. 
 
Abbildung 8: Logarithmische Darstellung der ermittelten transversalen Dispersivitäten von 
Laborexperimenten (oben) und Feldexperimenten (unten), nach Liu (2014) 
5.7 Zusammenfassung und Ausblick 
Zusammenfassend sind viele Prozesse, welche zu einer über die Porendispersion hinausgehenden 
Streuung und Mischung in lateraler und vertikaler Richtung führen und auf der Heterogenität der Meso- 
bzw. Makroskala beruhen, bekannt. Eine glaubwürdige Abschätzung der transversalen Dispersion ohne 
eine hochaufgelöste Kenntnis dieser Heterogenität scheint jedoch schwierig. In reellen 
Kontaminationsszenarien ist eine solche hochaufgelöste Charakterisierung des Untergrundes zumeist 
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welche vor allem dem Unterschied zwischen Streuung und Mischung Rechnung tragen. Letztere ist 
dabei eine stark relevante Einflussgröße beim biologischen Abbau von Schadstoffen im Untergrund.  
Die Quantifizierung von Dispersivitäten im Labor führt zu deutlich kleineren transversalen 
Dispersivitäten als auf der Feldskala (Liu 2014). Bei einem Vergleich von Daten aus verschiedenen 
Experimenten zeigt sich eine ausgeprägte Streuung der Werte, was sich nach Liu (2014) aus der 
Abhängigkeit der transversalen Dispersivität von vergleichsweise vielen Faktoren (u. a. Korngröße, 
Strömungsgeschwindigkeit) ergibt. Aus diesem Grund war es nicht möglich, Parameterabhängigkeiten 
aufzuzeigen, da unterschiedliche Experiment-Designs zu deutlich unterschiedlichen Dispersivitäten 
geführt haben. Demnach wären vergleichende Experimente mit konstanten Parametern hilfreich, um die 
einzelnen Methoden und Parameter im Labor zu bewerten. 
Die in Abschnitt 5.6.1 genannten Gleichungen 5.10, 5.12, 5.15 und 5.16 wurden in Olsson und 
Grathwohl (2007) gegenübergestellt und Gleichung 5.16 zeigte für ausgewählte Messwerte sehr gute 
Übereinstimmungen. Insgesamt liegen die Gleichungen jedoch vergleichsweise nah beieinander und in 
weiteren Arbeiten wäre ein Vergleich dieser mit den in der Masterarbeit Liu Chang (2014) ermittelten 
Werten für die Validierung dieser Gleichungen sinnvoll. 
Die Dispersivität im Allgemeinen und damit auch die transversale Dispersivität ist einer der unsicheren 
Parameter bei einer Vorhersage oder auch Bewertung von Transport im Untergrund und wird oftmals 
bewusst verwendet, um unbekannte Transportprozesse im Untergrund mit vereinfachenden, auch 
analytischen, Modellen zu beschreiben. Dies liegt auch in der großen Unsicherheit dieses Parameters. 
In diesem Zusammenhang wäre die Schaffung einer umfangreichen Datengrundlage (basierend auf 
ersten Daten von Liu 2014) für Feldversuche mit Informationen zu vorherrschenden Einflussfaktoren 
auf das entsprechende Experiment, wie es für die longitudinale Dispersivität u. a. in Gelhar et al. (1992) 
beschrieben ist, hilfreich. 




6 Stofftransport in den Lauswiesen, Baden-Württemberg 
Die im Folgenden diskutierten numerischen Simulationen zum konservativen Transport basieren zum 
einen auf bereits verfügbaren Daten zu einem Tracerversuch in den Lauswiesen (Riva et al. 2008), 
verwenden zum anderen jedoch auch neu gewonnene Erkenntnisse zur Untergrundstruktur am Standort. 
Diese wurden durch Lessoff et al. (2010) ermittelt und zusammengefasst. Die durchgeführten 
Simulationen werden mit einem stochastischen Modell aus der Literatur (Riva et al. 2008) verglichen. 
Die Ergebnisse zeigen, dass zur Vorhersage des standortspezifischen Transports in den Lauswiesen 
(siehe Beschreibung Kapitel 6.1) und für vergleichbare hydraulische Situationen, auch in Hinsicht auf 
ASR, deterministische hydrologische Einheiten und ihre situationsgerechte Berücksichtigung in 
numerischen Modellen höchst relevant sind. Bereits in der Literatur hat sich gezeigt, dass die Annahme 
eines homogenen Grundwasserleiters für eine Bewertung von ASR nicht ausreichend ist und zu einer 
Überschätzung der Wiedergewinnungsrate führen kann (Kapitel 3.2.4). Die Ergebnisse der folgenden 
Modellierungen wurden in einem peer-reviewed Artikel im Journal Groundwater veröffentlicht (Händel 
und Dietrich 2012). Ergänzende Daten, zu den Informationen in der Literatur, zum Testfeld Lauswiesen 
wurden durch das Department Monitoring und Erkundungstechnologien des Helmholtz-Zentrums für 
Umweltforschung zur Verfügung gestellt. 
6.1 Untersuchungsgebiet Lauswiesen 
Das Untersuchungsgebiet Lauswiesen (Koordinaten: 48.5376; 9.1169) wird folgend, wie in Lessoff et 
al. (2010) und Sack-Kühner (1996) angegeben, beschrieben. Es befindet sich nahe der Stadt Tübingen, 
Baden-Württemberg, am Fluss Neckar. Der Grundwasserleiter vor Ort ist durch alluviales Material 
geprägt, welches auf undurchlässigem, verdichtetem, schluffigem Lehm gelagert ist. Ebenfalls wird der 
Grundwasserleiter durch eine Auenlehmschicht nach oben hin begrenzt. Diese Schicht wirkt jedoch 
nicht als hydraulische Begrenzung, sodass das Grundwasser als ungespannt anzusehen ist. Gesättigte 
Mächtigkeiten variieren und befinden sich in Größenordnungen von ca. 5 m. Es wurde eine große 
Anzahl an Untersuchungen am Standort durchgeführt (Sack-Kühner 1996, Teutsch und Dietrich 2000, 
Hoffmann und Dietrich 2004, Rein et al. 2004, Tao Li 2008, Riva et al. 2006 und 2008, Schneidewind 
2008, Lessoff et al. 2010). Die mittlere hydraulische Leitfähigkeit kann mit ca. 3*10-3 m/s angegeben 
werden. Der regionale hydraulische Gradient schwankt zwischen 0,002 und 0,004 und ist von Süd-West 
nach Nord-Ost gerichtet. Die genaue Fließrichtung variiert jedoch sehr stark durch die Beeinflussung 
durch den Fluss Neckar, welcher direkt an das Grundwasser angebunden ist.  
Bereits durchgeführte Untersuchungen am Standort beinhalten u. a. Flowmeter-Messungen, 
Siebanalysen an Bodenprofilen, Pumptests und eine Vielzahl an unterschiedlichen Direct-Push-
Methoden (Dietrich und Leven 2006, Leven et al. 2011). Dabei konnten unterschiedliche Ergebnisse 
zwischen den Siebanalysen und den DP-Untersuchungen festgestellt werden. Siebanalysen können für 
eine Erfassung der hochaufgelösten Variabilität hydraulischer Eigenschaften ungeeignet sein (Vienken 
und Dietrich 2011). Trotzdem konnte durch umfangreiche Siebanalysen und Flowmeter-Messungen 
eine durch Geostatistik beschreibbare kleinskalige Heterogenitätsstruktur ermittelt werden, welche dann 
für stochastische Modellierungen benutzt wurde (Riva et al. 2006, 2008 und 2010).  
Direct-Push Injection Logging (DPIL, Dietrich et al. 2008) ist eine schnelle Methode zur 
Charakterisierung der heterogenen Struktur eines Grundwasserleiters anhand relativer hydraulischer 
Leitfähigkeiten und kann für ein breites Spektrum an oberflächennahen 
Lockergesteinsgrundwasserleitern angewandt werden. Umfangreiche DPIL-Messungen (Ghannam 
2006, Schneidewind 2008) zeigten eine Schichtung am Standort Lauswiesen. Dies ist in Abbildung 9 




zu erkennen. Es lagert eine vergleichsweise höher durchlässige Schicht über einer schlechter 
durchlässigen. Dabei ist die obere Schicht ebenfalls deutlich homogener als die untere. Am Standort 
wurden mit DPIL über 600 Messungen an 32 Messpunkten durchgeführt, zusammengefasst von Lessoff 
et al. (2010). Unter Kombination dieser Messungen mit Direct-Push Slug Tests (DPST) war es Lessoff 
et al. (2010) möglich, die räumliche Verteilung von K mittels geostatistischer Parameter (Mittelwert, 
Varianz, räumliche Korrelationslängen von ln K) für jede Schicht zu ermitteln.  
 
Abbildung 9: Einige Profile der relativen hydraulischen Leitfähigkeit (Yr = ln Kr) bestimmt mit DPIL (Lage 
in Abbildung 10). Messungen der oberen Schicht (stärker durchlässig) als schwarze Vierecke und 
Messungen in der unteren Schicht (deutlich heterogener, weniger durchlässig) als graue Dreiecke (Daten 
aus Lessoff et al. 2010) 
6.2 Untersuchungen zum Transport in den Lauswiesen 
6.2.1 Vorhandene Daten zum Tracertest  
Es existieren bereits einige veröffentlichte Untersuchungen zum Transport in den Lauswiesen, u. a. auch 
ein Multilevel-Tracerversuch (Ptak et al. 2004). Dieser bietet die Möglichkeit, die vorhandenen 
Felduntersuchungen und die daraus gewonnenen Ergebnisse zur Struktur in den Lauswiesen zu 
bewerten. Tracertests sind eine wichtige Methode für die Erkundung und Bewertung von 
Aquiferschichten und -eigenschaften (Ptak et al. 2004). Der genannte Test ist in Riva et al. (2008) 
beschrieben: Der Tracer wurde mittels eines Dirac-Impulses in den Untergrund eingetragen und 
während des gesamten Tests herrschten erzwungene konvergente Strömungsbedingungen zwischen dem 
Eingabebrunnen F2 und dem Auffangbrunnen F0. Grundwasser wurde dazu mit einer Rate von 0,014 
m3/d aus dem Brunnen F0 (siehe Abbildung 10) entnommen. Nachdem stationäre 
Strömungsbedingungen erreicht wurden, wurden 15 kg Natriumbromid (NaBr) in den Brunnen F2 
eingegeben. Nach 80 s Eingabezeit wurde der Brunnen sofort gespült, um den Tracer in den Untergrund 
zu drängen. Der Brunnen F2 wurde danach 48 h umgewälzt. Die Detektion des Tracers erfolgte mittels 
Ionenchromatographie in 4 Levels, welche über einen geschlitzten Packer getrennt wurden. Die 
Mächtigkeit dieser Levels war dz1-3=0,75 m und dz4=1,35 m und ergab zusammen eine gesättigte 
Mächtigkeit von 3,6 m. Soweit zu den Ausführungen von Riva et al. (2008).  
Die unterschiedlichen Transportzeiten und Verläufe der Durchbruchskurven weisen auf eine 
geschichtete Struktur hin (Abbildung 11). Dabei findet sich die mit DPIL erkannte Struktur wieder: 
Messlevel 4 befindet sich in der oberen, besser durchlässigen, homogenen Schicht und die Levels 1-3 




in der unteren, schlechter durchlässigen, heterogenen Schicht. Von der gesamten eingegebenen 
Tracermenge konnten nur 40 % wiedergewonnen werden, wobei der größte Anteil (62 % der gewonnen 
Tracermenge) im oberen Messlevel festgestellt wurde (Riva et al. 2008). Die verringerten 
Wiedergewinnungsraten könnten aus unvollständig konvergenten Bedingungen, kleinskaligen 
Heterogenitäten und Dichteeffekten im Injektionsbrunnen herrühren (Riva et al. 2008).  
 
Abbildung 10: Plan des Lauswiesen-Testfeldes mit Lage des Pumpbrunnens (F0) und Injektionsbrunnens 
(F2), sowie der Siebanalysenprobennahme und Flowmetermessungen sowie DPIL-Messungen  
 
Abbildung 11: Gemessene Multilevel-Durchbruchskurven (BTCs) und berechnete tiefengemittelte BTC 
(Gl. (6.5)) am Pumpbrunnen (Quelle: Riva et al. 2008) 
6.2.2 Stochastisches Modell nach Riva et al. (2008) 
Riva et al. (2006) charakterisierten den Grundwasserleiter in den Lauswiesen über multivariate Cluster-
Analysen, univariate Statistik von K und Variographie (hauptsächlich basierend auf Siebanalysen). Riva 
et al. (2008) definierten den Grundwasserleiter als dreidimensionales, doppelt stochastisch 
zusammengesetztes Medium, um den Tracerversuch von Ptak et al. (2004) nachzubilden.  




Im folgenden Absatz, wird das Vorgehen wie in Riva et al. (2008) beschrieben, wiedergegeben: Die 
Verteilung der lithologischen Einheiten wurde über eine statistische Indikatorsimulation beschrieben 
und die hydraulische Leitfähigkeit als korrelierter, zufälliger Prozess innerhalb jedes Materials 
angenommen. Unterschiedliche Transportprozesse wurden innerhalb eines Monte-Carlo-Ansatzes 
bewertet: reine Advektion, Advektion und Dispersion gekoppelt, Massentransfer zwischen mobilem und 
immobilem Porenraum. Die Modellierungen von Riva et al. (2008) zeigten, dass die Unterschiede 
zwischen diesen Ansätzen relativ gering sind. Außerdem schien die im Modell berücksichtigte 
Heterogenität der hydraulischen Eingangsparameter ausreichend, um den integralen Transport am 
Standort wiederzugeben (tiefengemittelte Durchbruchskurve). Eine ausreichende Beschreibung der 
beobachteten tiefenspezifischen Tracerkurven in den Messlevels war bisher jedoch nicht möglich. Dies 
liegt darin begründet, dass die in den Messleveln gemessenen Durchbruchskurven ohne genaue Kenntnis 
der geometrischen Merkmale der hydrogeologischen Einheiten oder Momenten höherer Ordnung 
(Schiefe und Wölbung) der hydraulischen Eigenschaften numerisch nicht nachgebildet werden können 
(Riva et al. 2008). 
Natürlich muss berücksichtigt werden, dass bis dahin über die Flowmeter-Messungen und Siebanalysen 
keine Indizien für eine Schichtung erkannt werden konnten (Abbildung 12 und Abschnitt 6.1) und damit 
der gewählte Ansatz absolut geeignet für die vorhandenen Daten erschien. 
 
Abbildung 12: Flowmetermessungen und Siebanalysen der Bohrlöcher B1 bis B5. Flowmeter in schwarzer, 
gestrichelter Linie und Siebanalysen in grauen Linien, Lage in Abbildung 10 
6.2.3 Deterministisches Modell 
Im Rahmen der vorgelegten Arbeit wurde ein einfaches deterministisches Modell entworfen, welches 
die Informationen zur Untergliederung des Lauswiesen-Grundwasserleiters anhand DPIL beinhaltet. 
Strömung wurde über die Finite-Differenzen-Software Modflow 96 berechnet. Das gesamte 
Modellgebiet umfasst 950 m * 900 m. Das Modellnetz wurde in Richtung der natürlichen 
Grundwasserströmung gedreht (14° in Richtung Nord-Ost). Die horizontale Diskretisierung (d. h. 
Zellgröße) beträgt 1 m * 1 m in direkter Nähe des betrachteten Eingabe- und Pumpbrunnens und 
vergrößert sich mit zunehmender Entfernung auf 5 m * 5 m. Da im Betrachtungszeitraum keine 
ausreichenden Daten zur Berücksichtigung instationärer Strömungsänderungen für das Testfeld 
vorhanden waren, wurde die Strömung als stationär angenommen. Anhand der vorhandenen 




Wasserstandsdaten wurden unter Kombination mit dem mittleren Gradienten von 0,003 
Randbedingungen, genauer konstante hydraulische Potentialhöhen, definiert. Die hierfür genutzten 
Wasserstände repräsentieren einen mittleren Zustand im vorhandenen Messzeitraum. Der Fluss Neckar 
wurde analog zu den genannten Randbedingungen (regionaler Zu- und Abstrom) als Randbedingung 
erster Art, d. h. durch vorgegebene Potentialhöhen, berücksichtigt, da im Fall des Neckars von einem 
direkten Kontakt mit dem Grundwasser ausgegangen werden kann (persönliche Kommunikation mit 
Peter Dietrich, Leipzig, 12.03.2012). Der Fluss wurde über hydraulische Potentialhöhen beschrieben, 
welche im natürlichen Zustand, d. h. ohne Berücksichtigung von Pumpvorgängen, keine Änderung der 
Strömung gegenüber dem natürlichen Gradienten hervorrufen. Grundwasserneubildung wurde aufgrund 
der vorhandenen Auenlehmschicht vernachlässigt. Dieses Vorgehen ist in Übereinstimmung mit Riva 
et al. (2008). Die vertikale Auflösung des Modells erfolgte über 5 numerische Schichten, welche anhand 
der vorhandenen Messlevels (des Tracertests) und des Schichtenaufbaus gewählt wurden. Die Lage des 
undurchlässigen Stauers wurde anhand DPIL-Daten und Bohrprofilen abgeschätzt. Sie konnte jedoch 
nicht einfach interpoliert werden, da für eine flächenhaft glaubwürdige Interpolation von Stauerdaten 
die clusterförmig angeordneten Informationen eindeutig zu gering waren. Die Messdaten zeigten jedoch, 
wenn auch nicht über das Feld homogen, einen abfallenden Gradienten in Richtung Nord-Ost. Aus 
diesem Grund wurde der Stauer parallel zum natürlichen Grundwasserspiegel angelegt. Die 
hydraulischen Schichten erhielten eine hydraulische Leitfähigkeit von 3*10-3 m/s für die obere bzw. 
1*10-3 m/s für die untere Schicht. Diese Werte werden durch Untersuchungen von Lessoff et al. (2010) 
und Sack-Kühner (1996) gestützt. Im untersuchten Tracertest lagen die Messlevels 1-3 in der unteren 
hydrogeologischen Schicht und Messlevel 4 zum größeren Teil in der oberen Schicht. Effektive 
Porositäten wurden mit Hilfe eines empirischen Ansatzes abgeschätzt (Gleichung (6.1)), welcher für ein 
naheliegendes Gebiet gültig ist (Ptak und Teutsch 1994): 
 ln + = 
 ln/ + µ; 	
 = 0,35, µ = −0,186	 (6.1) 
mit + effektive Porosität, / hydraulische Leitfähigkeit [in m/s]. 
 
Für die schichtenspezifischen Dispersivitäten kann nur angenommen werden, dass der Wert für die 
untere Schicht aufgrund des heterogeneren Charakters größer ist als für die obere. Die gewählten 
Dispersivitäten, welche neben anderen Eingangswerten in Tabelle 3 abgebildet sind, liegen innerhalb 
der möglichen Bandbreite der von Gelhar et al. (1992) für diese Transportdistanz angegebenen Werte.  
Der Pumpbrunnen wurde im Modell durch tiefenspezifische Pumpraten realisiert. Diese wurden anhand 
eines iterativen Vorgangs ermittelt. Dazu wurde erst ein Brunnen berücksichtigt, welcher über einen 
sehr großen horizontalen und vertikalen K-Wert verfügt. Der vertikale K-Wert (/ ,·¸			 = 1	7/) 
orientiert sich an den Angaben im PMWIN Manual (Chiang 2005). Die gesamte Menge Wasser wird 
dabei in der unteren numerischen Schicht gefördert. Über die Betrachtung des Budgets, genauer des 
horizontalen Durchflusses über die Ränder der Brunnenzellen kann die tiefenorientierte Fördermenge 
ermittelt und zugeordnet werden. Das ergibt die Möglichkeit, zeitliche Konzentrationsverläufe in den 
Messlevels zu simulieren und dabei die Separationstechnik (Multilevel-Sampler, Ptak et al. 2004) im 
Feld durch vertikale Limitation der Strömung im Modell zu berücksichtigen. Es musste jedoch eine 
Anpassung der Konvergenzkriterien für die Strömung erfolgen, um keine Auswirkungen der 
ungenaueren Berechnung der Brunnenabsenkung auf den Transport zu erhalten. Die advektive 
Transportsimulation erfolgte mit der „Third-order-total-variation-diminishing-Technik“ (TVD) von 
MT3DMS, genannt ULTIMATE (siehe Kapitel 4.1.1). Die Raumdiskretisierung im direkten Bereich 




der Stofftransportsimulation garantiert, dass das Kriterium der Gitter-Pecletzahl 9-: (Gleichung (6.2), 
Zheng und Wang 1999) in beide horizontale Richtungen ungefähr eingehalten wird. 
 9-: = ∆DKM ≤ 2 (6.2)  
mit ∆D Ausdehnung einer Zelle, KM longitudinale Dispersivität. 
Neben dem Courant-Kriterium muss dieses Kriterium in Strömungsrichtung eingehalten werden, um 
numerische Dispersion und Oszillationen gering zu halten. Dabei wurde zur Verbesserung der 
Rechenperformance nur ein spezieller Bereich um den Transportweg für die Stofftransportsimulation 
berücksichtigt. Die Gültigkeit dieser Annahme wurde mittels einer Transportsimulation des gesamten 
Modellgebietes getestet. Die Zeitschrittlänge wird automatisch vom expliziten TVD-Verfahren 
festgelegt, um das Courant-Kriterium nicht zu verletzen (Zheng und Wang, 1999):  
  = , ∗ ∆∆D ≤ 1 (6.3) 
mit , Abstandsgeschwindigkeit, ∆ Zeitschrittlänge,  Courantzahl. 
 
Dieses Kriterium wird für jede Zelle im Berechnungsgitter geprüft und die kleinste notwendige Zeit als 
Zeitschrittweite im Modell genutzt. Dadurch benötigt es eine deutlich längere Rechenzeit im Vergleich 
zu ebenfalls getesteten impliziten Finite-Differenzen-Verfahren. Diese haben jedoch bei erhöhten 
Zeitschritten eine deutlich höhere numerische Dispersion, was zu merkbar abgeflachten 
Durchbruchskurven im Beobachtungsbrunnen F0 führt. Die Dispersion selbst wird trotz Verwendung 
von TVD über ein implizites Finite-Differenzen-Verfahren errechnet (Zheng und Wang 1999). 
Aufgrund der ungenauen Kenntnisse zur Injektion selbst und des undefinierbaren Einflusses durch eine 
mögliche Fehlberücksichtigung der Injektion wurde der Tracer in einer Zelle, welche den Brunnen F2 
beinhaltet, zum Berechnungsbeginn instantan freigegeben. Dazu wurde die im Feldversuch wieder 
zurückgewonnene Tracermasse von 6 kg in das Modellgebiet eingegeben. Die modellhafte 
Vernachlässigung der restlichen Tracermasse resultiert aus dem Fakt, dass eine numerische 
Berücksichtigung der Prozesse, welche zur unvollständigen Rückgewinnung geführt haben, nicht 
möglich ist. Die vertikale Verteilung der Masse wurde aufgrund der Schichtung gegenüber einer 
gleichmäßigen Verteilung korrigiert. Ein Spülen des Brunnens nach Eingabe, sowie das Umwälzen, 
fördern den Eintrag des Tracers in die obere, besser durchlässigere Schicht. Mehrere vergleichende 
Simulationen zeigen, dass bei Nutzung eines Massenverhältnisses von 7:1 (obere zu untere Schicht) eine 
optimale Anpassung der tiefenorientierten Massenankünfte, sowie Durchbruchskurven erreicht werden 
kann (Tabelle 3). 
Tabelle 3: Eingangsparameter im Modell Lauswiesen nach Kalibrierung 
Parameter Obere Schicht Untere Schicht 
Kh [m/s] 3*10-3 1*10-3 
Kv [m/s] 1*10-4 1*10-4 +- [-] 0,0825 0,06 
αh [m] 4,5 6,25 
αth [m] 0,45 0,625 
αtv [m] 0,01125 0,015625 n¹ effektive Porosität, αh longitudinale, αtv vertikal, und αth horizontal transversale Dispersivität 




6.2.4 Ergebnisse zur Signifikanz deterministischer Schichten für den Transport  
Vergleich zu stochastischem Modell 
In Abbildung 13 und Abbildung 14 sind einige Ergebnisse der stochastischen Transportmodellierung in 
den Lauswiesen von Riva et al. (2008) dargestellt. Vergleichend beinhalten diese Abbildungen ebenfalls 
Ergebnisse der hier durchgeführten deterministischen Simulationen. Eine geringe Kalibrierung anhand 
Dispersivitäten und effektiver Porositäten wurde durchgeführt, da diese anfänglich nur als Schätzwerte 
anzusehen waren. Die Konzentrationen sind dabei als normalisierte Konzentrationen (nach Gleichung 
(6.4)) dargestellt, um einen Vergleich mit den Ergebnissen von Riva et al. (2008) zu ermöglichen. 
 	 = ";78  (6.4) 
mit 		und  normierte Konzentration (in s-1) bzw. Konzentration in Level  zu einem 
Zeitpunkt t, " volumetrischer Anteil an der Gesamtförderrate (für tiefengemittelte Kurve " = 1), ; 
Förderrate am Brunnen F0, 78 während des Tests wiedergewonnene Gesamtmasse. 
 
Es wird anhand der guten Übereinstimmung zwischen deterministischer Simulation und Messung der 
tiefengemittelten Durchbruchskurve (BTC) in Peakkonzentration und Transportzeiten deutlich, dass das 
deterministische Modell die integralen Transportprozesse am Standort nachbilden kann (Abbildung 13). 
Das stochastische Modell erzeugt eine Schar von BTCs mit einer nicht zu vernachlässigenden Streuung 
in Bezug auf Konzentrations- und Transportzeitschwankungen. Die Konzentrationsunterschiede 
wachsen in der Abklingphase (late-time tailing) bis auf mehrere Größenordnungen an. Im Gegensatz 
dazu ist zu erkennen, dass die deterministische Modellierung näher an den Messergebnissen ist als die 
Mehrzahl der stochastischen Realisationen. Unter Berücksichtigung der Einfachheit des 
deterministischen Modells zeigt dies die hohe Relevanz deterministischer Einheiten im Untergrund zur 
Vorhersage des standortspezifischen Transports. 
Weiterhin werden beide Modellansätze mit den experimentell ermittelten Daten der zwei 
hydrogeologischen Schichten verglichen (Abbildung 14a als Beispiel für die obere (hydrogeologische) 
Schicht und Abbildung 14b für die untere). Unabhängig voneinander zeigen die verglichenen 
numerischen Ansätze, genauer das deterministische Modell und die stochastische Modellierung nach 
Riva et al. (2008), einen deutlichen Unterschied im tiefenorientierten Transportverhalten für die obere 
und untere hydrogeologische Schicht. Nicht eindeutig ist, warum dies auch für das stochastische Modell 
zutrifft. 
 
Abbildung 13: Tiefengemittelte normierte, experimentelle BTC (schwarze Vierecke) und vollständiger 
Monte-Carlo-Set der simulierten BTCs von Riva et al. (2008), Mittelwert und Median der Monte-Carlo-
BTCs (schwarze Linien) sind ebenfalls abgebildet. Die gestrichelte Linie zeigt die numerische Simulation 
dieser Arbeit (verändert nach Riva et al. 2008) 
  





Abbildung 14: Multilevel-normierte, experimentelle BTC (schwarze Vierecke) und vollständiger Monte-
Carlo-Set der simulierten BTCs von Riva et al. (2008) für a) Level 4 und b) Level 1. Mittelwert und Median 
der Monte-Carlo-BTCs (schwarze Linien) sind ebenfalls abgebildet. Die gestrichelten Linien zeigen die 
numerische Simulation dieser Arbeit (verändert nach Riva et al. 2008) 
Vergleich zu Multi-Level-Tracermessungen 
Die Ergebnisse der Modellierung können ebenfalls direkt mit den Messungen verglichen werden 
(Abbildung 15). Dabei wird deutlich, dass das unterschiedliche Transportverhalten in den zwei 
Schichten (Messlevel 4 und Messlevels 1-3) angenähert nachgebildet werden kann. Für den Vergleich 
in Abbildung 15 wurden die unteren drei Messlevels gemittelt (Gleichung (6.5)), um den Unterschied, 
resultierend aus den unterschiedlichen Eigenschaften der Schichten, zu verdeutlichen: 
 	 =u"	º  (6.5) 
mit 	 tiefengemittelte Konzentration und  Konzentration im Level  zum Zeitpunkt t, " 
volumetrischer Anteil an der Gesamtförderrate 
 
Es zeigt sich weiterhin in Abbildung 15, dass die obere Schicht den Transport am Standort in 
entscheidender Weise beeinflusst, was ebenfalls an den hohen Massenankünften im oberen Level 4 
deutlich wird. Jedoch konnte das starke Tailing der gemessenen BTCs, vor allem in diesem Level, nicht 
vollständig nachgebildet werden. Unter Berücksichtigung der höheren räumlichen Variabilität der 
hydraulischen Eigenschaften in der unteren Schicht ist es durchaus denkbar, dass eine Kombination aus 




deterministischem Modellsetup und Erstellung eines stochastischen Mediums für die untere Schicht die 
Reproduzierbarkeit des Transports weiter verbessert. Steiler abfallende Konzentrationen in den 
Abklingphasen ergeben sich möglicherweise auch aus der Vernachlässigung des Injektionsprozesses, 
d. h. der Annahme der sofortigen Freigabe der Tracermasse im Modell am Beginn des Tracertests 
(Brouyère et al. 2005) und aus der Vernachlässigung von möglicherweise effektiven Doppelporositäten. 
Natürlich kann der hier genutzte simple Advektions-Dispersions-Ansatz (Fickscher Transport) nicht alle 
Transportprozesse, welche aus der Heterogenität der Strukturen innerhalb der Schichten resultieren, 
nachbilden. 
 
Abbildung 15: Vergleich gemessener Mulitlevel-BTCs (graue Symbole) und simulierter Daten (Linien) am 
Pumpbrunnen F0. Tiefengemittelte BTC von Feldmessungen (vollständige, graue Linie) und der 
numerischen Simulation (gestrichelte, schwarze Linie) sind ebenfalls abgebildet (zur Vergleichbarkeit unter 
Nutzung der gleichen Wichtungsfunktion (Gleichung (6.5) und volumetrischen Strömungsanteile). 
(verändert nach Riva et al. 2008) 
6.2.5 Zusammenfassung 
Zusammenfassend ergeben sich aus der numerischen Bewertung der Relevanz der genannten Schichten 
folgende grundsätzlichen Erkenntnisse: 
Erstens, die Vorhersagekraft und die Vorhersagesicherheit von Modellen hängen maßgeblich von 
vorhandenen Daten und vor allem von einer korrekten Modellparameterisierung anhand dieser Daten 
ab. Zweitens, die Berücksichtigung von deterministischen Schichten kann entscheidend für die 
Simulation standortspezifischen Transports sein. Drittens, DPIL bietet eine erfolgversprechende 
Methode zur Erkundung hydrogeologischer Schichten in oberflächennahen Lockergesteinen, welche 
hier mit herkömmlichen Erkundungsmethoden, wie Flowmeter und Siebanalysen, nicht erfasst werden 
konnten. 
Es zeigte sich, dass sich die Aussagefähigkeit eines Modells nicht zwingend mit seiner Komplexität 
erhöht. Der Untergrund lässt sich mittels eines stochastischen Prozesses in unterschiedlicher 
Herangehensweise beschreiben (siehe Abschnitt 6.2.2). Auch wenn stochastische Modellierungen ein 
wichtiges Werkzeug für die Bewertung von vor allem Unsicherheiten sind, welche sich mit der 
Heterogenität des Untergrundes ergeben, führen diese nicht grundsätzlich zu einer verbesserten 
Aussagefähigkeit. Dies unterstützt die Aussagen der Reviews von de Marsily et al. (1998, 2005), welche 




unterschiedliche stochastische Methoden bewerten und dabei deren Limitierungen bei der generellen 
Anwendung auf Grundwasserleiter mit oft entscheidend unterschiedlichen Strukturen erläutern. Weitere 
Arbeiten existieren, wie Fogg et al. (1998), Anderson (1999), welche die hochaufgelöste Beschreibung 
des Untergrundes anhand der Sedimentstruktur untersuchen, oder die „Aquifer-Analog“-Studien von 
Bayer et al. (2011) und Comunian et al. (2011). Diese betonen die hohe Relevanz von 
hydrogeologischen Schichten, insbesondere die Konnektivität hochdurchlässiger Bereiche, auf den 
Transport im Grundwasser. 
6.2.6 Bedeutung für ASR 
Die allgemeinen Aussagen aus Abschnitt 6.2.5 lassen sich auf ASR und die Anwendung von Modellen 
zur Bewertung von ASR übertragen. ASR selbst beinhaltet in allen Phasen eines Zyklus (Injektion, 
Speicherung und Wiedergewinnung) Transportprozesse im Grundwasser. Wie die Modellergebnisse 
gezeigt haben, können geschichtete Strukturen in einem Grundwasserleiter auch bei Vorhandensein 
eines dreidimensional stark heterogenen Charakters den Transport dominieren. Die Relevanz 
horizontaler Schichten bei der Bewertung von ASR im Vergleich zu einer homogenen Betrachtung 
wurde ebenfalls in der Literatur aufgezeigt (z. B. Ward et al. 2009, Izbicki et al. 2010). Jedoch zeigte 
sich, dass eine Schichtung, welche durch einen vergleichsweise geringen Unterschied in den 
hydraulischen Eigenschaften charakterisiert ist (Unterschied in hydraulischer Leitfähigkeit von einem 
Faktor 3), bereits signifikante Einflüsse auf den Transport haben kann. Damit kann nicht davon 
ausgegangen werden, dass eine homogene Betrachtung oder auch ein rein stochastischer Ansatz für die 
hydraulischen Parameter grundsätzlich ausreichend ist, um ASR, z. B. über die Wiedergewinnungsrate, 
zu bewerten. 




7 Aquifer Storage and Recovery in den Lauswiesen, Baden-Württemberg 
Ausgehend von den im letzten Kapitel genannten Modellstudien soll der Lauswiesen-Grundwasserleiter 
(Kapitel 6.1) für die numerische Bewertung von  
a. realen ASR-Systemen  
b. Feldexperimenten zur Bewertung der Realisierbarkeit von ASR unter vergleichbaren 
Bedingungen 
genutzt werden. 
7.1 Studie eines ASR-Systems für Lauswiesen-Bedingungen 
Numerische Studien unter Lauswiesen-Bedingungen wurden im Rahmen einer vom Verfasser 
konziperten und betreuten Masterarbeit an der Technischen Universität Dresden von Herrn M. Sc. 
Tsegaye Abera Sereche durchgeführt (Sereche 2013). Es bleibt zu berücksichtigen, dass in der 
genannten Masterarbeit und in den folgenden Abschnitten ein Grundwasserleiter mit natürlichem 
Grundwasser niedrigerer Qualität angenommen wird. Im Folgenden werden die in Sereche (2013) 
durchgeführten Arbeiten kurz wiedergegeben und teilweise durch weitere Anmerkungen ergänzt. Die 
folgenden Kapitel 7.1.1 und 7.1.2 sind (zusammengefasste) Auszüge aus der Arbeit von Sereche (2013). 
7.1.1 Konzeption und Modellaufbau 
Die Modellierungen in Sereche (2013) beinhalten, trotz Anlehnung an reale Untergrundbedingungen 
der Lauswiesen (Kapitel 6.1), eine Reihe von Vereinfachungen sowohl zu den Strömungsbedingungen 
am Standort als auch Transportprozessen während den verschiedenen Phasen des Betriebs einer ASR-
Anlage. Das Ziel dieser, damit als synthetisch zu bezeichnenden, Modelle lag in der zur Literaturstudie 
(Kapitel 3.3) zusätzlichen Erfassung relevanter Prozesse während der Nutzung von ASR. Um dabei auf 
die Zielstellung der Arbeit einzugehen, wurden heterogene Grundwasserleiter erzeugt. Die 
Heterogenität bezieht sich dabei auf eine rein physikalische Heterogenität, d. h. die hydraulischen 
Eigenschaften des Grundwasserleiters variieren räumlich. Dazu wurde der Fokus auf die hydraulische 
Leitfähigkeit gelegt, welche u. a. räumlich durch eine Lognormalverteilung beschrieben werden kann 
(de Marsily 2005). Mittels der Software SGeMS (Stanford Geostatistical Modelling Software, Remy et 
al. 2009) können anhand verschiedener Methoden hydraulische Eigenschaften als stochastischer 
Prozess, d. h. als räumlich verteilte Zufallsfunktion generiert werden. Dazu stehen unter anderem das 
Verfahren der sequentiellen Gauß-Simulation zur Verfügung (Remy et al. 2009), welches für die 
geplanten Arbeiten genutzt werden konnte. Die Ergebnisse sollten aufzeigen, inwiefern die Form der 
während der Injektion geschaffenen ASR-„Blase“  und die Wiedergewinnungsraten von der Art der 
vorhandenen Heterogenität abhängen. Umgekehrt kann dies auch die Unsicherheit hervorheben, welche 
entsteht, wenn ein Grundwasserleiter nur unzureichend erkundet ist und damit Fehlinterpretationen in 
prognostizierten Wiedergewinnungsraten entstehen.  
Die synthetischen Modellstudien wurden in Szenarien mit unterschiedlichen Heterogenitätsstrukturen 
unterteilt, wobei folgende Fälle simuliert wurden: 
a. Ein vollständig homogener Grundwasserleiter mit einer schichtengemittelten 
hydraulischen Leitfähigkeit, 




b. ein Modell mit 2 hydrogeologischen Schichten mit homogenen hydraulischen 
Leitfähigkeiten in den jeweiligen Schichten analog der deterministischen Modelle in 
Kapitel 6.2.3.  
c. ein Modell mit 2 hydrogeologischen Schichten und dreidimensionaler Heterogenität der 
hydraulischen Leitfähigkeit in der unteren hydrogeologischen Schicht des 
Grundwasserleiters. 
Trotz der Anlehnung an das Vorgehen in Kapitel 6.2 waren einige Veränderungen, vor allem in der 
räumlichen Diskretisierung, des Modells von Sereche (2013) notwendig, um die einzelnen Szenarien 
(Variation der Heterogenität) realisieren zu können. Zudem wurde das Modell in seinen Ausmaßen 
reduziert, um eine ausreichende Recheneffizienz zu gewährleisten. Auch aus diesem Grund wurde nur 
eine einzelne stochastische K-Wert-Verteilung in Szenario c. simuliert. Diese stellt eine der möglichen 
Verteilungen der hydraulischen Leitfähigkeit dar und folglich können die Ergebnisse nur für eine 
qualitative Aussage genutzt werden. Um eine statistisch gesicherte Aussage zum Transportverhalten zu 
gewinnen, müsste eine große Anzahl an möglichen Realisationen erstellt und bewertet werden, wobei 
z. B. eine entstehende Schar an zeitlichen Konzentrationsverläufen an einem 
Wiedergewinnungsbrunnen die Bandbreite der Unsicherheit darstellt. 
Die Parameter für eine Simulation der als lognormalverteilt (Y=ln K) angenommen K-Werte wurden 
am Standort bereits ermittelt und sind in Tabelle 4 dargestellt (Lessoff et al. 2010). Dabei wurden jedoch 
nur die Werte für die untere Schicht genutzt, da die obere Schicht als homogen angenommen wurde 
(siehe Varianz). 
Tabelle 4: Geostatistische Parameter für den Lauswiesen-Grundwasserleiter basierend auf Direct-Push 
Slug Tests (DPST) sowie einer Korrelation zwischen DPST und Direct-Push Injection Logging (DPIL), 
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9  -6,2 0,1 4,6 0,23 
Untere Schicht 
(DPIL+DPST) 
291+14  -6,9 0,93 1,3 0,32 
Hydraulische und Transportparameter wurden von Sereche (2013) aus dem Modell in Kapitel 6.2 
entnommen, wobei für die Dispersivitäten aufgrund der veränderten Betrachtungsskala eine 
Längsdispersivität von 1,5 m für die obere und 2,08 m für die untere Schicht (KM: K: K = 100: 10: 1 
berücksichtigt wurde. Zu kritisieren ist die Verwendung einer räumlich gleichverteilten Dispersivität 
von 1,5 m in Szenario c. Diese sollte in diesem Szenario aufgrund der hochaufgelösten Berücksichtigung 
der Heterogenität in der unteren Schicht geringer sein als in Szenarios a. und b.  
Im homogenen Modell wurde eine mächtigkeitsabhängige Mittelung der hydraulischen Parameter aus 
den für die zwei vorhandenen Schichten bekannten Parametern vorgenommen.  
Der Transport wurde als Eingabe eines Wassers mit der relativen Konzentration crel=0 in natürliches 
Grundwasser der relativen Konzentration von crel=1 beschrieben. Dies simuliert die Eingabe eines 
Wassers höherer Qualität in einen Grundwasserleiter niedrigerer Wasserqualität. Das Modell umfasst 
einen Modellzeitraum von 6 Tagen, wobei in 2 Tage Injektion, 2 Tage Speicherung und 2 Tage 
Wiedergewinnung unterschieden werden kann. Die Strömung wurde instationär berücksichtigt, sodass 




sich je nach Zeit und ASR-Phase unterschiedliche Verteilungen der hydraulischen Potentialhöhe im 
Modell ergeben. 
7.1.2 Ergebnisse und Diskussion 
Folgende Ergebnisse können zusammengefasst Sereche (2013) entnommen werden: Erste 
Modellierungen mit geringen Injektionsvolumina zeigten, dass die hohen Abstandgeschwindigkeiten 
dazu führen, dass kein injiziertes Wasser in den angegebenen Zeiträumen zurückgewonnen werden 
kann. Daher wurde eine entsprechend größere Infiltrationsmenge im Modell berücksichtigt. Die Förder- 
und Eingaberaten wurden deshalb auf 1000 m3/d erhöht und bilden theoretisch einen Zylinder von 
37,5 m Radius. Die Ausbreitung wurde jeweils nach 2 Tagen und an unterschiedlichen 
Beobachtungspunkten im Modell untersucht. Weiterhin wurden Konzentrationsverläufe während der 
Rückgewinnung am Brunnen ermittelt, um aufzuzeigen, inwiefern die unterschiedlichen 
Untergrundstrukturen einen Einfluss auf die Wiedergewinnungsraten haben könnten. Als Ergebnis der 
Modellierungen von Sereche (2013) zeigte sich, dass sich im homogenen Szenario a. eine wie zu 
erwartende konstante Verteilung der Konzentrationen mit der Tiefe ergibt. Wasser breitet sich durch 
Advektion radial aus, wird aber auch mit der natürlichen Strömung verlagert, sodass eine vollständige 
Wiedergewinnung nicht möglich ist. In beiden, dem geschichteten (b.) und „heterogenen“ Szenario (c.) 
findet in den zwei Schichten (je nach hydraulischer Leitfähigkeit) eine unterschiedliche horizontale 
Ausbreitung der Frischwasserblase statt. Wie Sereche (2013) darstellt, breitet sich in diesen 
geschichteten Fällen die Isolinie der Konzentration crel=1 in der oberen, besser durchlässigen Schicht 
räumlich weiter aus. Die Konzentrationen am (Mehrzweck-)Brunnen nach 2 Tagen Wiedergewinnung 
konnten zu a.: 0,381, b.: 0,392 und c.: 0,397 bestimmt werden. Dabei zeigte sich, dass somit die 
Wiedergewinnung für den homogenen Fall am höchsten wäre. Das heißt auch, dass für eine reine 
homogene Betrachtung eines geschichteten Grundwasserleiters die Wiedergewinnungsrate überschätzt 
würde. Es existiert zwischen den Szenarien b. und c. nur eine kleine Abweichung, welche auch von der 
Skala der betrachteten Heterogenitäten zum Injektionsvolumen abhängt. Abbildung 16 zeigt die 
Konzentration am Brunnen; die geringen Unterschiede zwischen den Szenarios b. und c. resultieren aus 
der Dominanz der oberen, stärker durchlässigen Schicht. Diese ist in beiden Fällen vorhanden und 
überlagert bei der Wichtung über die Tiefe das Transportsignal in der unteren heterogenen Schicht. 
Eine zusätzliche Bewertung der Dispersivität für den homogenen Fall zeigte erneut die hohe Relevanz 
der Vermischung für die Wiedergewinnungsrate. Dies zeigt, dass trotz der hohen Unsicherheit eine 
hinreichend genaue Abschätzung der Dispersivität notwendig wäre, um gesicherte Vorhersagen über 
ASR-Systeme zu machen. 
Sereche (2013) betont, dass nur ein einzelner relativ kurzer Speicherzyklus beobachtet wurde, sodass 
sich Wiedergewinnungsraten abhängig von Dauer und Wiederholung der Speicherung ändern können. 
Ebenfalls können Dichteeffekte bei starken Konzentrationsunterschieden eine Rolle spielen (Ward et al. 
2007, 2008, 2009). Gerade das Verhältnis von Skala der dreidimensionalen Heterogenität zum 
Injektionsvolumen wird für einzelne Realisationen signifikanten Einfluss auf die 
Wiedergewinnungsraten haben. Soweit zu den Ergebnissen von Sereche (2013).  
Letztlich muss berücksichtigt werden, dass diese Untersuchungen spezifisch für die gewählten 
Bedingungen sind und nur auf vergleichbare hydrogeologische Situationen übertragbar sind. 
 





Abbildung 16: Strömungsgewichtete Konzentrationen am Brunnen über die gesamte Modellzeit für das 
homogene, geschichtete und heterogene Modell, nach Sereche (2012) 
7.2 Bewertung der Realisierbarkeit eines Tracerversuchs in den Lauswiesen 
Unabhängig von der Zielstellung als Feldversuch oder reales ASR-System wird ein definiertes 
Wasservolumen eingebracht und soll (im nach Pyne 1995 definierten ASR) über denselben Brunnen 
(Multifunktionsbrunnen) wiedergewonnen werden. Auch werden sich dadurch Vorteile in der Wartung 
und Wirkungsweise ergeben, z. B. eine bessere Behandlung von Clogging (Kapitel 3.3.3) und die 
Verringerung von Konstruktions- und Wartungskosten (Pyne 1995). 
Diese strenge Definition von ASR bedarf jedoch, bei Einbringung von Wässern in einen Zielaquifer 
geringerer Ausgangsqualität, gewisser Vorrausetzungen für den genutzten Grundwasserleiter. Dies 
beinhaltet auch, dass regionale bzw. natürliche Fließgeschwindigkeiten gegenüber den Pumpraten und 
der Speicherphasenlänge gering sein müssen, da sonst eine große Verlagerung des eingetragenen 
Wassers eine Reduzierung der Wiedergewinnungsrate, d. h. des relativen Fördervolumens zum 
Infiltrationsvolumen mit akzeptabler Qualität, herbeiführt (advektive Prozesse in Kapitel 3.3.1). 
Erkundungen am Standort zeigten hydraulische Leitfähigkeiten um ein Mittel von 3*10-3 m/s (Sack-
Kühner 1996). Bei einem Gradienten von 0,002 bis 0,003 und einer effektiven Porosität von 0,1 (Sack-
Kühner 1996 und Ptak und Teutsch 1994) führt dies zu Fließgeschwindigkeiten von ca. 5 m/d bis 8 m/d. 
7.2.1 Konzeption der modellhaften Untersuchungen zum potentiellen Versuch 
Die folgenden Betrachtungen sollen prüfen, inwiefern am Standort Lauswiesen ein Tracerversuch 
durchgeführt werden kann, welcher einen typischen ASR-Zyklus, d. h. Injektion, Speicherung und 
Wiedergewinnung an einem Brunnen, abbildet. Anhand der Ergebnisse soll aufgezeigt werden, wie die 
Wiedergewinnungsrate in einem heterogenen Grundwasserleiter von den vorhandenen Strukturen 
beeinflusst wird und wie diese bei einer numerischen Bewertung berücksichtigt werden müssten. Eine 
Möglichkeit wäre z. B. die Verwendung von Wärme als Tracer (Anderson 2005), d. h. erwärmtes Wasser 
soll eingeleitet werden und kann vergleichsweise einfach über Temperatursonden gemessen werden. 
Anhand einer numerischen Modellierung unter Verwendung von standortspezifischen Informationen 
wird ein ASR-Test, jedoch mit einem konservativen Tracer, analysiert.  
Aufgrund der Anlehnung des Versuchs an ein ASR-System wurde für diese Bewertung davon 
ausgegangen, dass eine natürliche Hintergrundkonzentration vorhanden ist. Dies ist in 
Übereinstimmung mit einem qualitativ geringeren Zielaquifer (analog Kapitel 3.2.4), welcher z. B. 
durch eine erhöhte Salinität geprägt ist und in welchen Frischwasser höherer Qualität eingespeichert 
wird. Auch wenn am Testfeld keine qualitätseinschränkenden Eigenschaften des Grundwassers bekannt 




sind, sind die numerischen Berechnungen übertragbar, da sie umgekehrt proportional zum konservativen 
Verhalten eines injizierten Tracers sind. 
Für die folgenden Untersuchungen wurde das 900 m * 950 m große regionale Modell der Lauswiesen 
mitsamt der hydraulischen Parameter und Transportparameter genutzt (Kapitel 6.2.3). Dies beinhaltet 
eine vereinfachte Abbildung der Strömungsbedingungen am Standort (Gradient, Mächtigkeit, 
hydraulische Leitfähigkeit). Als ASR-Brunnen (tiefenorientierte, definierte Pumpraten) wurde der 
Brunnen F0 genutzt, welcher jedoch aufgrund der räumlich homogenen Berücksichtigung der 
Hydrogeologie bei ausreichend Entfernung zum Fluss (Neckar) stark vergleichbare Ergebnisse zu jedem 
anderen Punkt im Modell liefern sollte.  
Um das notwendige Speichervolumen abzuschätzen, wurden die geostatistischen Parameter, welche 
durch Lessoff et al. (2010) erfasst werden konnten, analysiert. Da ein Ziel des Versuchs die Bewertung 
der Heterogenität für ASR ist, muss dieser eine ASR-„Blase“ schaffen, welche ein gewisses Maß der 
Heterogenität durchläuft. Dazu wird angenommen, dass das 5-10-fache der horizontalen, räumlichen 
Korrelationslänge (nach Lessoff et al. 2010: ( = 1,3	7) ein ausreichendes Maß dafür darstellt. 
Ergodizität kann für diese Transportstrecke noch nicht angenommen werden. Eine theoretische Arbeit 
von Dagan (1982) wie zitiert in Anderson (1984) erwartet diese erst ab dem 50-fachen der räumlichen 
Korrelationslänge einer K-Wertverteilung. Somit stellt die hier angestrebte Ausbreitung der ASR-
„Blase“ einen Fall dar, bei der die Heterogenität wirksam werden sollte. 
Unter Annahme, dass ein Versuch mit den Phasen: Injektion von 2 d, Speicherung von 2 d und 
Wiedergewinnung von 2 d geplant wird, zeigt Tabelle 5 eine mögliche und auch realisierbare 
Versuchskonzeption. Die berechneten Werte zeigen für einen voll verfilterten Brunnen in einem 
homogenen Grundwasserleiter Injektions- bzw. Pumpraten und abgeschätzte Ausdehnungen der 
„Blase“. Unter Annahme, dass jedoch lediglich 25 % des injizierten Volumens in die untere Schicht 
abströmen (siehe folgende Modellierung in Kapitel 7.2.2) entsteht eine Ausdehnung in der unteren 
Schicht mit einem Radius von 9,3 m (ca. 7-fache horizontale Korrelationslänge, mit +=0,06). 
Tabelle 5: Abschätzung der Injektions- bzw. Pumprate für einen vollkommenen Brunnen und homogenen 
Grundwasserleiter 
Injektionsvolumen B [m3] Radius Injektion	. [m] Mächtigkeit $ [m]  Effektive Porosität + [-] Q [m
3/d] bzw. (l/s) 
 
268,82 13,00 6,14 0,0825 134,41 (1,56) 
 
7.2.2 Ergebnisse und Schlussfolgerung zur Realisierbarkeit eines Versuchs 
Eine numerische Bewertung des Tracertests auf Basis des Modells unter Kapitel 6.2 und unter den 
angegeben operativen Parameter ergibt, dass ein Versuch am Standort nicht realisierbar ist.  
Bei einem vollkommen verfilterten Brunnen verteilt sich die gewählte Pumprate (Ermittlung nach 
Tabelle 5) aufgrund der vorhandenen Schichtung ungleichmäßig mit der Tiefe. Laut Budget werden im 
Modell ungefähr 75 % der Injektionsrate über die obere Schicht in den Grundwasserleiter eingebracht. 
Dies entspricht ebenfalls einer Abschätzung anhand hydraulischer Leitfähigkeit und Mächtigkeit. 
Zur Bewertung des Transportverhaltens wurden Particle-Tracking-Berechnungen anhand PMPath 
(Kapitel 4.1.1) basierend auf den Strömungsberechnungen (FD-Verfahren) genutzt. Dies berücksichtigt 
ausschließlich den advektiven Strömungstransport und bietet die Möglichkeit effektive Fließwege 
darzustellen. Es zeigte sich, dass bereits während der Injektion ein starker Transport mit dem natürlichen 
Gradienten erfolgt (Abbildung 17, a). Die Partikel werden in der oberen Schicht in 2 d nur maximal 5-
6 m oberstromig verlagert. Eine Betrachtung des Einzugsgebietes für eine Wiedergewinnung von 2 d 




(Abbildung 17, b) zeigte zudem, dass hauptsächlich oberstromiges Wasser zum gepumpten Volumen 
beiträgt. Daraus konnte geschlossen werden, dass eine Wiedergewinnung nur begrenzt möglich ist. Aus 
den im Modell verwendeten Parametern ergab sich eine Abstandsgeschwindigkeit in der oberen Schicht 
von 9,45 m/d. Innerhalb einer Speicherphase wird damit die eingebrachte ASR-„Blase“ fortgetragen 
und kann nicht über denselben Brunnen wieder zurückgewonnen werden.  
Es wurde eine Simulation des advektiv-dispersiven Stofftransports mittels MT3DMS (Finite-
Differenzen-Verfahren für Advektion sowie Dispersion) unter Verwendung einer Längsdispersivität 
von 1 m für die obere und 1,5 m für die untere hydrogeologische Schicht durchgeführt (Peclet-Kriterium 
wird in Strömungsrichtung eingehalten). Transversale Dispersivitäten ergaben sich aus der Annahme, 
dass KM: K: K = 100: 10: 0,25 ist. Der Brunnen gibt eine Frischwasserblase (crel = 0) in einen 
(Brackwasser-)Aquifer mit einem Referenzstoff ein, welcher eine relative Konzentration von crel = 1 
aufweist. Es zeigte sich, dass bereits innerhalb der Speicherphase am Brunnen Konzentrationen von 
über crel = 0,8 erreicht werden.  
Aufgrund der Tatsache, dass nur die untere hydrogeologische Schicht eine signifikante Heterogenität 
der hydraulischen Leitfähigkeit besitzt, wurde in einer zweiten Konzeption nur diese für eine Injektion 
vorgesehen. Dazu wurde die Pumprate entsprechend reduziert, da zum Erreichen der notwendigen 
Größe des Injektionszylinders nun ein geringeres Volumen eingegeben werden muss (siehe Tabelle 6).  
Tabelle 6: Abschätzung der Infiltrations- und Pumprate für ausschließliche Verwendung der unteren 
Schicht 
Injektionsvolumen B [m3] Radius Injektion	. [m] Mächtigkeit $ [m]  Effektive Porosität + [-] Q [m
3/d] bzw. (l/s) 
 
95,57 13,00 3,00 0,06 47,78 (0,553) 
 
Die Frage war, inwiefern die obere gut leitfähige Schicht zur Strömung beiträgt und inwiefern das 
infiltrierte Wasser dieser zuströmt. Dazu wurde erneut das Particle-Tracking-Verfahren angewandt. 
Dabei zeigte sich deutlich, dass Anteile des infiltrierten Wasser in die obere Schicht abströmen, vor 
allem oberstromig des Brunnens. Innerhalb dieser oberen Schicht werden die Partikel in der Speicher- 
und Wiedergewinnungsphase weiter mit dem natürlichen Gradienten transportiert (Abbildung 18). 
Zudem zeigte sich in Abbildung 18, dass kein zu Beginn des Experiments gestartetes Partikel 
wiedergewonnen werden kann. Das ließ vermuten, dass auch in diesem Szenario eine Wiedergewinnung 
großer Mengen des Wassers unwahrscheinlich ist, auch wenn die „Partikel“ nur das Wasser vom Anfang 
der Injektion verfolgen. Die Betrachtung von Strömungsbudgets zeigte z. B. für den Zeitpunkt nach 
einem Tag Injektion einen vertikalen Input in die obere Schicht von 71 % der aktuellen Pumprate. 
Schließlich bleibt zu sagen, dass geplante Tests, welche für die Injektion und Förderung während des 
Versuches denselben Brunnen nutzen sollen, mit den gewählten operativen Parametern und im Rahmen 
realistischer Möglichkeiten am Standort Lauswiesen nicht realisierbar sind. Wiedergewinnungsraten 
können als sehr gering angenommen werden. Um diesen Effekt am gewählten Standort auszugleichen, 
wäre eine Änderung der geplanten Versuchsdurchführung notwendig. Die Möglichkeiten umfassen 
speziell: 
a. Injektion mit erhöhter Pumprate (siehe Kapitel 3.3.1, teilweise vergrößertes Volumen)  
b. Deutliche Reduktion des Speicherphasenlänge 
c. Durchführung von Dublettentests 
Ersteres wirkt jedoch nicht dem Drift während der Speicherphase entgegen (Ward et al. 2009).    








Abbildung 17: Instationäres Particle-Tracking für a) Injektion und b) Wiedergewinnung im Brunnen F0 
bei einer Injektions-, bzw. Pumprate von 1,56 l/s und vollverfiltertem Brunnen, Particle-Tracking 
Parameter: 30 Partikel pro Layer, r = 0,45 m, Mittelpunkt Brunnenachse, Zeitschrittlänge 1 d 





Abbildung 18: Instationäres Particle-Tracking für die Injektion, Speicherung und Wiedergewinnung bei 
Injektion in die untere Schicht mit einer Rate von 0,553 l/s, Particle-Tracking Parameter: 30 Partikel pro 
Layer, r = 0,45 m, Mittelpunkt Brunnenachse, Zeitschrittlänge 1 d 
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8 Künstliche Grundwasseranreicherung im Lower Republican Basin, KS 
Den Hintergrund dieser Studie bildete das Interesse der Verwaltung des Staates Kansas, ASR als 
Möglichkeit zu nutzen, um die hohen Durchflussraten des Republican River (Koordinaten bei 
Concordia, KS: 39.5891,-97.6576) zu speichern. Die Grundwasserstände sind direkt an den Fluss 
gekoppelt, sodass bei hohen Wasserständen überschüssiges Wasser dem alluvialen Grundwasserleiter 
entnommen und in einem hydraulisch abgekoppelten Zielgebiet (älteres Flusstal) gespeichert werden 
kann (Liu et al. 2010). Das Projekt wurde unter Leitung des Kansas Geological Survey (KGS) 
durchgeführt. Dabei soll die Eignung von Direct-Push (DP)-Brunnen für die Infiltration von Wasser im 
Rahmen von ASR getestet werden. Die im Rahmen dieser Arbeit durchgeführten Schritte umfassen 
vorrangig die numerische Simulation von DP-Infiltrationsbrunnen mit verschiedenen Brunnendesigns 
und unter variierenden Untergrundbedingungen sowie den numerischen Vergleich zu herkömmlichen 
Infiltrationsmethoden, genauer zur Infiltration mit Versickerungsbecken. Zudem wurden 
Planungssimulationen zu einem Infiltrationsversuch mit dem Versickerungsbecken durchgeführt. Ein 
Kurzzeit-Infiltrationstest für einen DP-Brunnen wurde an einem weiteren Standort (Pirna, Sachsen) 
durchgeführt. Das folgende Kapitel 8.1 wurde als Fachartikel im Journal of Hydrology (Händel et al. 
2014) veröffentlicht. 
8.1 Modellierungen zur Direct-Push- und Beckeninfiltration 
8.1.1 Untergrundbedingungen  
Folgend wird der Standort, welcher die Basis für die Modellierungen darstellt, wie in Liu et al. (2010) 
dargestellt, beschrieben. Der Standort befindet sich im Republic County im Bundesstaat Kansas, USA. 
Er liegt zwischen dem ehemaligen Flusstal des Republican River und dem östlichen Teil des aktuellen 
Flusstals. “Die Sande und Kiese der Belleville-Formation im vormaligen Flusstal werden dabei als 
Zielgrundwasserleiter für die Speicherung genutzt. Diese besteht im Gebiet aus 6-15 m mächtigen 
Sanden und Kiesen, welche durch 0-12 m mächtigen tonigen Schluff überdeckt sind …“ (übersetzt aus 
Liu et al. 2010). Der Grundwasserleiter befindet sich in 12 m - 15 m Tiefe unter Geländeoberkante 
(GOK). Die Flurabstände bis zu den stauenden Schichten betragen zwischen 20 und 25 m. Das 
Testgebiet, welches für spätere Infiltrationstests genutzt wurde, wurde an einem Standort vorgesehen, 
welcher laut Liu et al. (2010) nur eine geringe Überdeckung mit dem tonigen Schluff besitzt. In einer 
späteren Untersuchung mittels Hydraulic Profiling Tool (HPT, Liu et al. 2009) und Messung der 
elektrischen Widerstands (EC, Schulmeister et al. 2003) konnte in einer Tiefe von ca. 2 m eine schlecht 
leitfähige Schluffschicht von etwa 1 m Mächtigkeit ermittelt werden (persönliche Kommunikation mit 
Gaisheng Liu, Lawrence, 16.08.2013). Das Grundwasser in dieser Region ist als Frischwasser zu 
betrachten (< 400 mg/L TDS, Liu et al. 2010). Jedoch kann die Qualität des Wassers zur Bewertung der 
Durchführbarkeit für ein reales System, vor allem in Hinsicht auf Clogging wichtig werden.  
8.1.2 Modellkonzeption  
Zur Bewertung des Infiltrationsverhaltens an einem DP-Brunnen wurde eine Vielzahl an numerischen 
Untersuchungen durchgeführt. Die Modellkonzeption entstand in Zusammenarbeit mit Herrn Dr. 
Gaisheng Liu vom KGS. Die Modelle wurden dabei gegenüber den Standortgegebenheiten vereinfacht, 
um grundlegende Aussagen zur Performance dieser neuen Infiltrationsmethode zu gewinnen. Zur 
Simulation wurde das Softwarepacket Hydrus 2D/3D verwendet (Šejna et al. 2011). Die Ergebnisse 
wurden unabhängig von diesem Modell mittels dem Softwarepacket COMSOL in Zusammenarbeit mit 
Dr. Gaisheng Liu (Kansas Geological Survey, USA) gegengeprüft. Ein Vergleich der Ergebnisse ergab 
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dabei sehr geringe Abweichungen der asymptotischen Infiltrationsraten innerhalb weniger Prozent, 
sodass ausschließlich die Ergebnisse der Hydrus-Modellierungen gezeigt werden. Das Modellgebiet 
besteht aus einem ungesättigten und einem gesättigten Bereich. Zur Berechnung der Strömung wurde 
die Richards-Gleichung bzw. eine vereinfachte Form für die gesättigte Zone numerisch gelöst sowie das 
Mualem-van-Genuchten-Modell zur Beschreibung des Retentionsverhaltens verwendet (siehe Kapitel 
4.3). 
Der obere Teil des Modellgebiets (Mächtigkeit 1 m) wurde als toniger Lehm angenommen und  in allen 
Simulationen in seinen hydraulischen Parametern nicht verändert. Daran schließt sich ein durchlässiger 
Bereich von 1 m bis 20 m unter GOK an, welcher in Anlehnung an die alluvialen Ablagerungen des 
Testgebiets mit großen Anteilen an Sand und geringen Anteilen an Schluff charakterisiert wird. Die 
Van-Genuchten-Parameter sind in folgender Tabelle 7 dargestellt. Dazu wurde auf Basis der 
bestehenden Lithologie das neural prediction network von Schaap (2002), wie in Hydrus 2D/3D 
implementiert, genutzt. 




Leitfähigkeit KS [m/s] 
Wassergehalt 
bei Sättigung Q1 [-] 
Restwassergehalt Q [-] Alpha α [1/m] 
Formparameter 
 +  
[-] 
„Clay Loam“ 1,16*10-6 0,41 0,095 1,9 1,31 
„Sands and 
Silts“ 
8,25*10-5 0,3837 0,046 3,83 3,544 
Direct-Push-Brunnen mit kleinem Durchmesser 
Das Modell für den Direct-Push Brunnen stellt einen vertikalen Schnitt mit einer Ausdehnung von 20 m 
Höhe und 130 m Länge dar. Dazu wurde ein zweidimensionales achsensymmetrisches Modell 
(zylindrisch) erstellt. Die Symmetrieachse befindet sich in der Achse des Brunnens (Abbildung 19a). 
 
Abbildung 19: Konzeptionelle Modelle für den DP-Brunnen und das Infiltrationsbecken, Bedingungen 
(Lage des Grundwasserspiegels, hydraulische Parameter) sind für beide Modelle identisch 
Es wurde ein DP-Brunnen mit einem Durchmesser von 0,05 m (2“) und 12 m Tiefe simuliert. Der 
Filterbereich des Brunnens ist zwischen 3 m und 12 m Tiefe gelagert. Der untere Bereich des Brunnens 
ist durch eine Kappe abgeschlossen (Höhe von 0,04 m, effektive Filterlänge somit 8,96 m). Der 
Grundwasserspiegel wurde in 12 m Tiefe angenommen, wobei eine gesättigte Mächtigkeit von 8 m 
entsteht. Damit befindet sich der Brunnen in diesem Fall ausschließlich im ungesättigten Bereich.  
Der Brunnen wurde über eine Randbedingung konstanter hydraulischer Potentialhöhe von 18 m 
definiert, d. h. der Wasserstand im Brunnen befindet sich 2 m unter GOK. Es wird davon ausgegangen, 
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dass zum Beginn der Infiltration der Wasserstand im Brunnen schnell auf diesen Level ansteigt und die 
Infiltrationsrate folgend angepasst wird, um den Wasserstand an dieser Stelle konstant zu halten. In der 
gesättigten Zone wurde eine Randbedingung konstanter hydraulischer Potentialhöhe am äußeren Ende 
des Modells (130 m) vorgesehen, welche einen stabilen Wasserstand von 8 m vorgibt. Unerwünschte 
Randbedingungseffekte sind bei den gewählten Ausmaßen vernachlässigbar und wurden durch längere 
Modelle ausgeschlossen. An der oberen und unteren Modellbegrenzung, sowie im ungesättigten Bereich 
des äußeren vertikalen Randes in 130 m wird eine „No-flow“ Randbedingung vorgesehen. 
Aufgrund der instationären Betrachtung der Prozesse wurden die folgenden Anfangsbedingungen 
benötigt: Für die gesättigte und ungesättigte Zone, jedoch nicht für den Brunnen, wurde eine 
hydraulische Potentialhöhe von 8 m angenommen (Summe aus geodätischer Höhe und Druckhöhe). Der 
anfängliche Wassergehalt ergab sich aus den Retentionskurven des Aquifermaterials (ca. 0,05) und der 
oberen Bodenschicht (ca. 0,2). 
Das Modellgebiet ist in ein irreguläres, triangulares, zweidimensionales Berechnungsnetz von 35912 
Berechnungsknoten und 71066 Elementen aufgeteilt. Verfeinerungen des Berechnungsgitters wurden 
am Brunnen (Knotenabstand 0,1 m) und am Grundwasserspiegel (Knotenabstand 0,25 m) 
berücksichtigt. Diese zeigten sich, im Vergleich mit noch feineren Auflösungen, als hinreichend genau 
diskretisiert. Die Simulationszeit betrug insgesamt 40 d, bei der die meisten Strömungsprozesse als 
quasistationär anzunehmen sind. Weitere Modellsimulationen wurden durchgeführt, in welchen Van-
Genuchten-Parameter, hydraulische Leitfähigkeiten und Filterlängen systematisch variiert und der 
Effekt auf das Infiltrationsverhalten untersucht wurde (Tabelle 8). Letztlich wurde ebenfalls eine 
vertikale Abfolge hydraulischer Leitfähigkeiten, d. h. eine Schichtung im Modell, und ein schmaler 
Bereich niedriger Leitfähigkeit um den Brunnen berücksichtigt, um die Auswirkungen von 
Heterogenitäten auf die Infiltrationskapazitäten des Direct-Push-Brunnens zu bewerten. 
Infiltrationsbecken 
Um die Eignung des DP-Brunnens als Infiltrationsmethode für ASR zu bewerten, wurde ein 
Infiltrationsbecken unter vergleichbaren Untergrundbedingungen numerisch nachgebildet (Abbildung 
19b). Dies stellt eine herkömmliche Infiltrationsmethode dar, welche an einem potentiellen Standort 
realisiert werden kann. Das Becken hat eine Ausdehnung von 10 m * 6 m * 1 m. Es wird angenommen, 
dass die obere, schlecht durchlässige tonige Lehmschicht dafür komplett entfernt wurde. Durch 
Entfernen der oberen Bodenschicht wird davon ausgegangen, dass ein direkter hydraulischer Anschluss 
an den gut durchlässigen Sandkörper vorhanden ist. Die Modellausmaße betragen 50 m * 30 m * 20 m, 
wobei auch hier ein Randbedingungseffekt durch den Vergleich mit räumlich veränderten Modellen 
ausgeschlossen werden kann. Die im Vergleich zu realen, genutzten Becken kleinen Ausmaße dieses 
Beckens orientieren sich an einem Projekt (siehe 8.1 Hintergrund). In diesem wurde das Becken in der 
genannten Größe an einem Feldstandort errichtet. Numerisch wurde das Becken durch eine 
Randbedingung erster Art mit konstantem Wasserstand von 0,5 m im Becken nachgebildet. Rand- und 
Anfangsbedingungen wurden, bis auf den Brunnen aus dem DP-Brunnen-Modell entnommen.  
Das für das Becken erstellte, dreidimensionale Modell umfasst 327659 Berechnungsknoten und 638032 
Elemente. Gröbere räumliche Diskretisierungen führen zwar nicht zu deutlich differenten 
asymptotischen Infiltrationsraten, jedoch zu starken physikalisch nicht begründbaren Effekten in der 
Anfangszeit. Diese konnten nur durch eine deutliche Steigerung der Elementanzahl minimiert werden. 
Der Boden des Beckens ist durch eine sehr feine Diskretisierung charakterisiert (Knotenabstand 0,3 m), 
welche in Richtung der Randbedingungen zunehmend gröber wird. Die gewählte Diskretisierung zeigte 
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sich in vergleichenden Modellierungen gröberer Auflösungen als zweckmäßig für die Fragestellung. 
Um die vertikale Infiltration akkurat abzubilden, wurde das Modell in 85 horizontale Schichten 
unterteilt, wobei aus den triangularen horizontalen Elementen Prismenelemente werden (Šejna et al. 
2011). Weitere Modelle befassten sich mit der Bewertung veränderter Wasserstände im Becken sowie 
dem Vorhandensein der bereits im letzten Abschnitt angesprochenen Heterogenitäten und deren 
Auswirkungen auf das Infiltrationsverhalten (Tabelle 8). 




Filterlänge 9 m (3 – 12 m Tiefe); KS ist homogen und 
isotrop im Sand/Schluff; Aquiferparameter in Tabelle 7. 
Parameter-
analyse 




Variation der Filterlänge von 6 m bis 20 m; andere Settings 
wie Basisfall. 
Geschichtete KS Geschichtete KS; andere Settings wie Basisfall. 
Clogging 






Beckengröße 10 * 6 * 1 m; KS ist homogen und isotrop im 
Sand/Schluff; Aquiferparameter in Tabelle 7. 
Parameter-
analyse 




Wasserstand im Becken variiert von 0,25 bis 0,75 m; andere 
Settings wie Basisfall. 
Geschichtete KS Geschichtete KS; andere Settings wie Basisfall. 
Clogging 
Unterhalb Becken Zone geringen Ks, andere Settings wie 
Basisfall 
8.1.3 Ergebnisse zur Modellierung 
Brunnen mit geringem Durchmesser 
Basisfall 
Abbildung 20 zeigt die berechneten hydraulischen Potentialhöhen und Wassergehalte für den DP-
Brunnen im Basisfall jeweils nach einer Simulationszeit von 0,5 d und 40 d. Wasser infiltriert ausgehend 
vom Brunnen in den anfänglich ungesättigten Bereich um den Brunnen. Innerhalb einer vergleichbar 
geringen Zeit entstehen vollgesättigte Bedingungen im Nahbereich des Brunnens. Hydraulische 
Potentialhöhen und Wassergehalte steigen dabei aufgrund der Infiltration, wobei dies jedoch nur 
innerhalb eines kurzen Abstandes zum Brunnen auftritt. 
Die Entwicklung der Infiltrationsrate des Brunnens im Basisfall ist in Abbildung 21 (schwarze Linie) 
dargestellt. Diese zeigt eine rasche Abnahme in der Anfangszeit und nähert sich zunehmend einem 
asymptotischen Wert an (422 m3/d bzw. 4,88 l/s). Dies erklärt sich durch den anfänglich großen 
Druckgradienten an der Feuchtefront, welcher zu einer schnellen Bewegung von Wasser in den 
trockenen Boden führt (Radcliff und Šimůnek, 2010). Weiterhin führen Radcliff und Šimůnek (2010) 
aus: Aus dem genannten Grund beeinflusst der Wassergehalt bei Beginn der Infiltration die 
Infiltrationsrate. Mit Fortschreiten der Infiltration verringert sich der Druckgradient und die Infiltration 
wird hauptsächlich durch die Gravitation bestimmt. Folglich gleicht sich die Infiltrationsrate an einen 
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asymptotischen Wert an. Dieser ist nicht mehr von den Anfangsbedingungen abhängig, sondern wird 
durch die hydraulische Leitfähigkeit unter Vollsättigung bestimmt.  
 
Abbildung 20: Simulierte hydraulische Potentialhöhen und Wassergehalte für den Basisfall des DP-
Brunnens nach 0,5 d (obere Abbildungen) und 40 d (untere Abbildungen). Abbildungen zeigen nur einen 
Ausschnitt aus dem Modellbereich (30 m von 130 m) um Bewertung des Nahbereichs des Brunnens zu 
ermöglichen. 
Modelltechnisch wurde der Brunnen durch eine Randbedingung erster Art, d. h. eine vorgegebene 
hydraulische Potentialhöhe, berücksichtigt. Das bedeutet, dass Brunnenverluste (Druckverlust durch 
Durchströmen des Brunnens und des Filters) nicht berücksichtigt sind. Bei praktischen Anwendungen 
wird der Brunnenverlust, welcher hauptsächlich eine Funktion der Fließrate und der 
Brunneneigenschaften ist, die Infiltrationskapazität des Brunnens zu einem gewissen Grad verringern. 
Parameteranalyse 
Zusätzlich zum Basisfall wurden Simulationen durchgeführt, welche die Parameter des Van-Genuchten-
Modells und der gesättigten hydraulischen Leitfähigkeit des Grundwasserleiters systematisch variieren, 
um deren Einfluss auf den Infiltrationsprozess zu bewerten (Tabelle 8). Die Sensitivitätsanalyse 
umfasste folgende Parameter: hydraulische Leitfähigkeit K, Residualwassergehalt θ, Wassergehalt bei 
Vollsättigung θ1, die Formparameter α und n. Zudem wurde im Basisfall die hydraulische Leitfähigkeit 
als isotrop angenommen. Hier wurde zusätzlich in eine horizontale und vertikale Leitfähigkeit 
unterschieden. Für eine glaubwürdige Schwankungsbreite der Eingangsparameter für Sande und 
Sandgemische wurden folgenden Quellen genutzt: Carsel und Parrish (1988), Bohne (1993), Schaap 
und van Genuchten (2006), DIN 4220 (2008), Software Rosetta (Schaap 2002).  
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Als Ergebnis ließ sich feststellen, dass die Van-Genuchten-Parameter keinen bzw. nur einen sehr 
geringen Einfluss auf die asymptotischen Infiltrationsraten am Brunnen haben. Der Formparameter K 
stellt den relativ größten Einflussfaktor innerhalb der Van-Genuchten-Parameter dar. Dabei erhöht sich 
die asymptotische Infiltrationsrate um 5% wenn K von 3,83 auf 0,96 m-1 reduziert wird. Auch 
anfängliche Infiltrationsraten sind nicht wesentlich unterschiedlich zum Basisfall, sodass die gewählten 
Werte für eine Abschätzung der Infiltrationsraten genutzt werden konnten.  
Im Vergleich zu den Van-Genuchten-Parametern hat die gesättigte hydraulische Leitfähigkeit einen 
deutlichen Einfluss auf den Infiltrationsprozess (Tabelle 9). Abbildung 21 zeigt die Infiltrationsraten für 
den Brunnen für einige ausgewählte hydraulische Leitfähigkeiten. Bei einer Erhöhung der hydraulischen 
Leitfähigkeit erhöht sich die Infiltrationsrate um einen vergleichbaren Faktor. Vor allem die horizontale 
Leitfähigkeit hat einen sehr deutlichen Einfluss, während die Infiltrationsraten auf die vertikale 
Leitfähigkeit geringer sensitiv reagieren. Bei ausschließlicher Verringerung der vertikalen Komponente 
der hydraulischen Leitfähigkeit ändert sich die Infiltrationsrate nur gering. Im Gegensatz dazu ändert 
sich diese fast linear mit der horizontalen Komponente von Ks. Dies liegt an der hauptsächlich 
horizontalen Strömung im direkten Nahbereich des Brunnens. Abbildung 22 zeigt die simulierten 
hydraulischen Potentialhöhen und Wassergehalte für Ks,h*10 (die horizontale Komponente von K ist um 
den Faktor 10 erhöht). Es ist zu erkennen, dass die erhöhte horizontale hydraulische Leitfähigkeit dazu 
führt, dass Wasser eine größere Distanz lateral vom Filter ausgehend abströmt. Dies resultiert wiederum 
in einem größeren Querschnitt, durch welchen Wasser vertikal in die gesättigte Zone infiltrieren kann. 
Tabelle 9: Verhältnisse der asymptotischen Infiltrationsraten des DP-Brunnens von diversen hydraulischen 
Leitfähigkeiten zum Basisfall, Ks im Basisfall ist homogen und isotrop mit 8,25*10-5 m/s. Ks,h und Ks,v 
beziehen sich jeweils auf die horizontale und vertikale Komponente von Ks 







Ks,v /2 Ks,v /5 
Ks,v 
/10 
11% 21% 51% 199% 497% 995% 191% 454% 873% 96% 91% 88% 
 
 
Abbildung 21: DP-Brunnen-Infiltrationsraten über die Zeit für verschiedene hydraulische 
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Abbildung 22: Simulierte hydraulische Potentialhöhen und Wassergehalte für den Fall einer um den Faktor 
zehn erhöhten horizontalen hydraulischen Leitfähigkeit (Ks,h*10) des DP-Brunnens nach 40 d. 
Abbildungen zeigen nur einen Ausschnitt aus dem Modellbereich (30 m von 130 m), um Bewertung des 
Nahbereichs des Brunnens zu ermöglichen. 
 
Filterlängen 
Es wurde angenommen, dass der Filter selbst keinen Widerstand gegen die Infiltration darstellt. Jedoch 
kann die Länge des Filters variiert werden, um eine größere Infiltrationsrate zu ermöglichen. Dazu 
wurden weitere Simulationen durchgeführt, um den Einflusses variierender Filterlängen auf den 
Infiltrationsprozess zu bewerten (Tabelle 8). Abbildung 23 zeigt die Brunneninfiltrationsraten für 
verschiedene Filterlängen.  
 
Abbildung 23: Asymptotische Infiltrationsraten am Brunnen für verschiedene Filterlängen. Der Basisfall 
ist durch eine Filterlänge von ca. 9 m definiert (markiert durch gestrichelte Linie) und liegt damit über dem 
natürlichen Grundwasserspiegel. Die linke Achse stellt die absolute Rate über den gesamten Filter dar und 
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Es wird deutlich, dass durch eine Verlängerung des Filters ebenfalls eine größere Infiltrationsrate 
erreicht werden kann. Dies unterscheidet sich jedoch vom Verhalten der Infiltrationsrate pro Filterlänge, 
d. h. gesamte Infiltrationsrate geteilt durch Filterlänge. Zuerst zeigt sich eine Steigerung, bis der Filter 
die gesättigte Zone erreicht. Diese Erhöhung resultiert aus dem größeren Gradienten im Nahbereich des 
Brunnens, wenn der Filter tiefer gelagert ist (Abbildung 20). Bei Eindringen des Filters in die gesättigte 
Zone reduziert sich die Infiltrationsrate mit der Tiefe, da sich der Gradient nicht mehr erhöht und der 
Einfluss der unteren undurchlässigen Randbedingung, welche die vertikale Strömung begrenzt, 
zunimmt. 
Neben der Filterlänge kann ebenfalls der Durchmesser des Brunnens variiert werden. Es wurden 
Simulationen durchgeführt, welche den Brunnendurchmesser ausgehend von 2“ auf 4“ erhöhen und auf 
1“ verringern. Ersteres ergibt eine erhöhte asymptotische Infiltrationsrate von 464 m3/d bzw. 5,37 l/s 
(10% Erhöhung) und Letzteres führt zu einer asymptotischen Infiltrationsrate von 393 m3/d bzw. 4,55 l/s 
(ca. 7% Verringerung). Die veränderten Infiltrationsraten ergeben sich durch geringere bzw. erhöhte 
Infiltrationsflächen am Brunnen. Die relativ geringe Änderung der Infiltrationskapazität ist dabei in 
Übereinstimmung mit der Gleichung (4.14) nach Zangar in Bouwer (2002) (Kapitel 4.4). 
Aus modelltechnischer Sicht muss beachtet werden, dass mit zunehmender Eindringtiefe des verfilterten 
Brunnens in die gesättigte Zone die Infiltration in das Modellgebiet von der äußeren Randbedingung 
beeinflusst wird. Es zeigen sich jedoch nur geringe Veränderungen (1,4 %) der am vollkommenen 
(vollverfilterten) Brunnen erfassten Infiltrationsraten zwischen einem 130 m und 195 m langen Modell. 
Die Ergebnisse können somit als von der Randbedingung weitgehend unbeeinflusst angesehen werden. 
Infiltrationsbecken 
Basisfall 
Abbildung 24 zeigt die Ergebnisse für das Oberflächeninfiltrationsbecken. Während der Anfangszeit ist 
die Infiltration in die ungesättigte Zone nicht gleichförmig, sondern im Zentrum des Beckens schneller, 
was zu stärkeren Zunahmen der hydraulischen Potentialhöhen entlang der Mittellinie des Beckens führt. 
Wenn sich die Infiltration bis zum Grundwasser ausgebreitet hat, bildet sich ein so genanntes „Water 
Mounding“ aus, d. h. der Wasserspiegel im gesättigten Bereich steigt großflächig an. Die asymptotische 
Infiltrationsrate des Beckens beträgt im Basisfall 655 m3/d bzw. 7,58 l/s (siehe Abbildung 25) und wird 
bereits nach wenigen Stunden erreicht. 
Parameteranalyse 
Auch hier war festzustellen, dass analog zu den Simulationen zum DP-Brunnen, Van-Genuchten-
Parameter die asymptotischen Infiltrationsraten nicht signifikant beeinflussen, sodass in den 
Modellierungen zum Infiltrationsbecken der Fokus wiederum auf die hydraulischen Leitfähigkeiten 
gelegt wurde. Tabelle 10 zeigt die Infiltrationsraten für verschiedene hydraulische Leitfähigkeiten im 
Vergleich zum Basisfall.  
Tabelle 10: Verhältnis der asymptotischen Infiltrationsraten verschiedener hydraulischer Leitfähigkeiten 
zum Wert im Basisfall. Ks im Basisfall ist homogen und isotrop mit 8,25*10-5 m/s. Ks,h und Ks,v beziehen 
sich jeweils auf die horizontale und vertikale Komponente von Ks. 









Ks,v /2 Ks,v /5 
Ks,v 
/10 
10% 20% 50% 200% 499% 998% 114% 130% 148%  56% 26%  15% 
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Im Gegensatz zum DP-Brunnen ist die Infiltrationsrate des Oberflächeninfiltrationsbeckens deutlich 
stärker von der vertikalen Komponente der hydraulischen Leitfähigkeit beeinflusst (Abbildung 25). Dies 
resultiert aus der Tatsache, dass die Strömung zwischen Beckenboden und Grundwasserspiegel zum 
großen Teil vertikal ist. Das bedeutet, dass für die Dimensionierung von Infiltrationsbecken die vertikale 
Komponente der hydraulischen Leitfähigkeit bekannt sein muss. 
 
Abbildung 24: Simulierte hydraulische Potentialhöhen und Wassergehalte für das Infiltrationsbecken im 
Basisfall nach 0,5 d (obere Abbildungen) und 40 d (untere Abbildungen). Die Abbildungen zeigen einen 
mittigen, vertikalen Schnitt durch das Infiltrationsbecken. Diskontinuitäten nahe der Feuchtefront stellen 
numerische Artefakte aufgrund des steilen Potentialhöhen- und Sättigungsgradienten dar (ein feineres 
Mesh würde diese Artefakte reduzieren, würde jedoch zu einem deutlich erhöhten Rechenaufwand führen). 
Diese numerischen Artefakte zeigen sich nur an der Feuchtefront und haben einen vernachlässigbaren 
Einfluss auf die Modellergebnisse. 
Beckenwasserstand 
Bei Annahme eines von Clogging unbeeinflussten Beckens wirkt, ähnlich dem Direct-Push-Brunnen, 
nach Ausbildung einer quasi-stationären Infiltrationsrate nur noch die Gravitation. Dabei sollten bei 
ausreichendem Abstand zum Grundwasser unterschiedliche Wasserstände im Infiltrationsbecken nur 
einen geringen Einfluss auf die Infiltrationsrate haben (Bouwer 2002). Um den Einfluss der Variation 
dieser Wasserstände zu bewerten, wurde dieser ausgehend von 0,5 m jeweils auf 0,25 m und 0,75 m 
verringert bzw. vergrößert. Andere Modelleinstellungen wurden gegenüber dem Basisfall nicht 
verändert. Im Gegensatz zur Annahme einer geringen Beeinflussung der asymptotischen 
Infiltrationsrate, konnte jedoch bei einer Reduktion des Wasserstandes von 0,5 m auf 0,25 m eine 
Verringerung der asymptotischen Infiltrationsrate auf 578 m3/d bzw. 6,69 l/s (12 % Reduktion zum 
Basisfallwert) beobachtet werden. Bei einer Erhöhung von 0,5 m auf 0,75 m erhöht sich die 
Infiltrationsrate auf 723 m3/d bzw. 8,37 l/s (10 % Erhöhung zum Wert im Basisfall). Der Einfluss ist 
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damit deutlich größer als im Vergleich zu vorherigen Annahmen (Bouwer 2002). Dies resultiert aus der 
geringen Größe des Infiltrationsbeckens. In Abbildung 24 ist zum Zeitpunkt 40 d zu erkennen, dass die 
effektive Infiltrationsfläche größer als die Fläche des Beckenbodens ist. Die nach außen gerichtete 
Strömung an den Berandungen des Beckens stellt einen relativ großen Anteil an der 
Gesamtinfiltrationsmenge. Eine Erhöhung der Beckengröße würde die effektive Infiltrationsfläche 
relativ zum Beckenboden reduzieren und damit auch den Einfluss der Wasserstände im Becken. Zudem 
muss beachtet werden, dass erhöhte Wasserstände in Infiltrationsbecken zu vermehrtem Clogging 
führen und damit die Langzeitinfiltrationsraten reduzieren können (Bouwer 2002). 
 
Abbildung 25: Beckeninfiltrationsraten über die Zeit für verschiedene hydraulische Leitfähigkeiten, nur 
ausgewählte hydraulische Leitfähigkeitsvariationen aus Tabelle 10 werden gezeigt. 
8.1.4 Natürliche und anthropogene Heterogenitäten  
In den vorherigen Abschnitten wurde der Aquifer als homogen über den gesamten Modellbereich 
angenommen. In diesem Abschnitt soll eine Bewertung des Einflusses natürlicher und anthropogener 
Heterogenitäten auf das Infiltrationsbecken und den Brunnen vorgenommen werden. Natürliche 
Grundwasserleiter tendieren zu einem heterogenen Charakter und bestehen oft aus Schichten 
verschiedener hydraulischer Eigenschaften. Während des Betriebes von ASR-Systemen können zudem 
Heterogenitäten im direkten Nahbereich der Infiltration entstehen, genauer die Bildung reduzierter 
hydraulischer Leitfähigkeiten, z. B. durch Clogging.  
Natürliche Heterogenität 
Abbildung 26 zeigt die zwei Profile der (gesättigten) hydraulischen Leitfähigkeit Ks, welche in den 
Simulationen genutzt wurden. Diese stellen modifizierte realistische Abfolgen dar, welche an einem 
Standort in Kansas, USA (Liu et al. 2012) mittels DP-Methoden ermittelt wurden. Profil A wurde 
erstellt, indem die Ks-Abfolge zweimal wiederholt wurde, um die simulierte Mächtigkeit auszufüllen. 
Die hydraulischen Leitfähigkeiten wurden angepasst, um einen tiefengemittelten Ks-Wert analog dem 
homogenen Ks-Wert im Basisfall zu nutzen. Profil B stellt einen um 4 m in die Tiefe verschobenen Fall 
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Profile A und B haben denselben mittleren Ks, jedoch unterschiedliche Tiefenlagen der Schichten 
geringer hydraulischer Leitfähigkeiten. Ks für die obere Bodenschicht (1 m), bestehend aus tonigem 
Lehm, blieb in allen Simulationen mit 1,16*10-6 m/s konstant. 
Abbildung 27 zeigt die simulierten hydraulischen Potentialhöhen und Wassergehalte für den DP-
Brunnen beeinflusst durch die geschichtete Heterogenität (Ks-Profile A und B) nach 40 d Infiltration. In 
beiden Fällen, jedoch besonders bei Profil B in einer Tiefe von 6 m (weiße Sterne), wenn die 
hydraulische Leitfähigkeit im Gegensatz zu den überlagernden Schichten deutlich geringer wird, breitet 
sich das infiltrierte Wasser stärker horizontal aus. Dadurch entsteht eine deutliche Vergrößerung der 
effektiven, vertikalen Infiltrationsfläche (Hinweis: Das Modell ist achsensymmetrisch und damit ist die 
Flächenzunahme eine quadratische Funktion der Entfernung zum Brunnen). Als Ergebnis kann 
festgehalten werden, dass das Vorhandensein einer schlecht leitfähigen Schicht die absolute, 
asymptotische Infiltrationsrate des DP-Brunnens gegenüber dem homogenen Fall nur gering beeinflusst. 
Außerdem hat die Lage der schlecht durchlässigen Schicht keinen signifikanten Einfluss auf die 
Infiltrationsrate des Brunnens (Tabelle 11). 
Im Gegensatz zum DP-Brunnen ist das Infiltrationsbecken von schlecht durchlässigen Schichten stark 
beeinflusst. Abbildung 28 zeigt simulierte hydraulische Potentialhöhen und Wassergehalte für das 
Becken unter Nutzung der Ks-Profile A und B nach 40 d Infiltration. In Profil B in einer Tiefe von 6 m 
(weiße Sterne), analog zur Simulation des DP-Brunnens, breitet sich das infiltrierte Wasser aufgrund 
des begrenzten vertikalen Flusses horizontal sehr stark aus, wobei auch hier eine Vergrößerung der 
effektiven Infiltrationsfläche stattfindet.  
  
Abbildung 26: Zwei Profile der hydraulischen Leitfähigkeit, welche in den Modellen mit geschichteter 
Heterogenität genutzt wurden. Jede K-Schicht ist 0,5 m mächtig und es entstehen somit 38 Schichten, welche 
jeweils durch zwei numerische Schichten im Modell zur Simulation des Infiltrationsbeckens und durch 
mindestens 2 bis zu 5 numerische Knoten (je nach Entfernung zum Brunnen) im DP-Brunnen-Modell 
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Das Verhältnis der vergrößerten Infiltrationsfläche zur Infiltrationsfläche im Basisfall ist in der 
Simulation des Infiltrationsbeckens im Gegensatz zum DP-Brunnen kleiner. Bei Nutzung des Ks-Profils 
B ist die Infiltrationsrate des Beckens im Vergleich zum homogenen Fall um mehr als die Hälfte 
reduziert (Tabelle 11). Aufgrund der Reduktion der Infiltrationsrate entstehen in den hochdurchlässigen 
Bereichen unterhalb schlecht durchlässiger Bereiche ungesättigte Bedingungen (d. h., dass nicht 
genügend Wasser durch die schlecht leitfähigen Bereiche sickert, um die hochdurchlässigen Bereiche 
aufzusättigen). Zudem hat auch die Tiefenlage der schlecht leitfähigen Schichten einen Einfluss auf die 
Infiltrationskapazität des Beckens. Wenn sich eine schlecht leitfähige Schicht näher am Beckenboden 
befindet (Profil A), dann wird die Infiltrationsrate des Beckens stärker reduziert (Tabelle 11). 
 
Abbildung 27: Simulierte hydraulische Potentialhöhen und Wassergehalte unter Nutzung des horizontalen 
Ks-Profils A (obere Abbildungen) und Profils B (untere Abbildungen) nach 40  d. Weiße Sterne markieren 
in Profil B die Schicht geringster Leitfähigkeit in der ungesättigten Zone in einer Tiefe von 6 m. 
Abbildungen zeigen nur einen Ausschnitt aus dem Modellbereich (30 m von 130 m), um Bewertung des 
Nahbereichs des Brunnens zu ermöglichen. 
Clogging 
Der Clogging-Effekt wurde durch das Hinzufügen einer Schicht verringerter hydraulischer Leitfähigkeit 
direkt um den Brunnen und unterhalb des Infiltrationsbeckens erreicht (Tabelle 8). Die gesättigte  
hydraulische Leitfähigkeit dieser Schicht (8,25*10-6 m/s) wurde eine Größenordnung geringer als Ks im 
Basisfall angenommen. Zwei Schichtdicken wurden berücksichtigt (5 und 10 cm). In Tabelle 11 sind 
ebenfalls die asymptotischen Infiltrationsraten für den Brunnen und das Infiltrationsbecken unter 
Einfluss von Clogging aufgezeigt. Der Rückgang der Infiltrationsrate ist für den DP-Brunnen stärker 
ausgeprägt als für das Infiltrationsbecken. Dies liegt am größeren hydraulischen Gradient direkt am 
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Brunnen, beruhend auf der radialsymmetrischen Strömung (Abbildung 20). Folglich reduziert eine 
gering leitfähige Schicht direkt am Brunnen die Infiltrationsrate auch stärker. Im Gegensatz dazu ist der 
Gradient unterhalb des Beckens gleichförmiger (Abbildung 24), und der Einfluss der Clogging-Schicht 
geringer. Dies erklärt auch, dass bei Vergrößerung der Mächtigkeiten der schlecht leitfähigen Schicht 
von 5 auf 10 cm die Reduktion der Infiltrationsrate des Beckens geringer beeinflusst ist (reduziert von 
428 bzw. 4,94 zu 279 m3/d bzw. 3,23 l/s) als für den Brunnen (reduziert von 157 bzw. 1,82 zu 122 m3/d 
bzw. 1,41 l/s). 
Tabelle 11: Vergleich asymptotischer Infiltrationsraten zwischen geschichteten Heterogenitäten und 
homogenen Basisfall. Einheiten in l/s.  
 Homogen Profil A Profil B 
Clogging 5 cm 
(10 cm) 
Brunnen 4,88 4,88 4,44 1,82 (1,41) 
Becken 7,58 2,01 3,54 4,94 (3,23) 
 
Abbildung 28: Simulierte hydraulische Potentialhöhen und Wassergehalte für das Infiltrationsbecken unter 
Nutzung des horizontalen Ks-Profils A (obere Abbildungen) und B (untere Abbildungen) nach 40 d. Weiße 
Sterne markieren in Profil B die Schicht geringster Leitfähigkeit in der ungesättigten Zone in einer Tiefe 
von 6 m. Die Abbildungen zeigen einen mittigen, vertikalen Schnitt durch das Infiltrationsbecken. 
8.1.5 Vergleich Direct-Push-Brunnen mit Infiltrationsbecken 
Ausgehend von einem 10 m * 6 m großen Becken kann aus den ermittelten Infiltrationskapazitäten 
geschlussfolgert werden, dass dieses durch ca. 1,5 Brunnen ersetzt werden kann. Die Kosten für einen 
Brunnen, welcher mittels der DP-Technologie erstellt wurde, sind jedoch generell geringer als für das 
Becken. Zusätzlich zur geringeren genutzten Fläche können die Konstruktionskosten für einen Brunnen 
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von 12 m Länge und einem Durchmesser von 0,05 m mit ca. 1000 $ angegeben werden (PVC-Rohre 
und Filter, Installationszubehör 100 $, Arbeitskraft 500 $, Ausrüstung: Aufbau, Abbau, Unterhaltung 
400 $). Konstruktionskosten für ein Becken mit den hier angegebenen Ausmaßen würden 
schätzungsweise 4800 $ betragen (Sand, Kies, Filtertextil und Arbeit 80 $/m2 * 60 m2) (alle Kosten: 
persönliche Kommunikation mit Gaisheng Liu, Lawrence, 16.08.2013).  
Ein Vorteil des Beckens ist die vergleichsweise einfachere Behandlung von Clogging im 
Infiltrationsbereich. Für Infiltrationsbrunnen in der ungesättigten Zone ist ein Clogging des Filters und 
der Filterpackung schwieriger zu entfernen (Bouwer 2002). Zur Verhinderung und Kontrolle von 
Clogging benötigen Infiltrationsbrunnen grundsätzlich eine häufigere Brunnenregenerierung und eine 
höhere Qualität des Eingabewassers (Bouwer 2002). Das Problem des Cloggings für oberflächennahe 
Brunnen mit geringen Durchmessern wurde in dieser Arbeit jedoch nicht systematisch untersucht. 
8.1.6 Zusammenfassung und Schlussfolgerungen 
Es wurde eine Reihe von numerischen Simulationen zur Erkundung des Potentials von Brunnen mit 
kleinen Durchmessern, welche oberflächennah angeordnet werden sollen, durchgeführt. Diese stellen 
eine neue ASR-Infiltrationsmethode dar und wurden hier ebenfalls gegenüber einem Infiltrationsbecken 
getestet. Die hier genannten Brunnen können mit Hilfe der Direct-Push-Technologie erstellt werden und 
zu infiltrierendes Wasser kann durch Gravitation durch den und aus dem Brunnen strömen, was 
Installations- und Erhaltungskosten gegenüber anderen Infiltrationsmethoden, welche Pumpen 
benötigen, verringert. Die Konstruktionskosten eines 12 m langen Brunnen mit 0,05 m Durchmesser 
betragen ebenfalls nur ein Bruchteil der Kosten eines 6 m * 10 m großen Infiltrationsbeckens. 
Die durchgeführten Simulationen zeigen die Vorteile eines DP-Brunnens gegenüber einem 
Infiltrationsbecken bei oberflächennahen ASR-Projekten. Um dieselbe Menge an Wasser zu infiltrieren 
wie mit einem 60 m2 großen Becken, werden nur wenige der hier betrachteten Brunnen benötigt. Die 
Infiltrationskapazität eines Brunnens kann erhöht werden, indem die Filterlänge vergrößert wird. Eine 
Schicht geringer hydraulischer Leitfähigkeiten kann die Infiltrationskapazität eines Infiltrationsbeckens 
signifikant reduzieren, hat jedoch einen geringen Einfluss auf die Brunnen, wie sie hier simuliert 
wurden. Bei Betrachtung der Simulationsergebnisse zu den Brunnen ist zu erkennen, dass Wasser eine 
große Distanz horizontal oberhalb der schlecht durchlässigen Schicht strömt und damit die effektive 
Infiltrationsfläche dementsprechend erhöht. Daraus resultiert die zu weiten Teilen unbeeinflusste 
Infiltrationsrate in diesen Fällen. Für das Becken wird die Infiltrationsrate bei derartigen schlecht 
leitfähigen Schichten deutlich reduziert, auch wenn Wasser ebenso horizontal transportiert wird. Wenn 
eine schlecht leitfähige Schicht näher am Beckenboden gelagert ist, wird die Infiltrationsrate noch 
deutlicher verringert. Clogging beeinflusst jedoch die Infiltrationsraten des Brunnens stärker als die 
Infiltrationsbecken. 
Die Parameteranalysen zeigten, dass die asymptotischen Infiltrationsraten des Brunnens und Beckens 
deutlich stärker sensitiv auf die gesättigte hydraulische Leitfähigkeit reagieren als auf eine Änderung 
der Van-Genuchten-Parameter. Die Infiltrationsrate des Brunnens reagiert zudem deutlich sensitiver auf 
eine Änderung der horizontalen Komponente der hydraulischen Leitfähigkeit, wobei die vertikale 
Komponente weniger Einfluss hat. Dies resultiert daraus, dass die Strömung im direkten Nahbereich 
des Brunnens hauptsächlich horizontal ist. Für das Becken ist dies umgekehrt, d. h. dort ist die 
asymptotische Infiltrationsrate hauptsächlich von der vertikalen Komponente der hydraulischen 
Leitfähigkeit beeinflusst, da die Strömung unterhalb des Beckens bis zum natürlichen 
Grundwasserspiegel hauptsächlich vertikal ist. Die Abhängigkeit der Infiltrationskapazitäten von den 
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hydraulischen Leitfähigkeiten verdeutlicht die Notwendigkeit einer genauen Charakterisierung des 
Untergrundes für geplante ASR-Standorte. 
Aufgrund ihrer Komplexität wurden Brunnenverluste in der numerischen Bewertung nicht 
berücksichtigt. Im Feldeinsatz ist der Brunnenverlust hauptsächlich abhängig von der Fließrate, dem 
Brunnendurchmesser, den Eigenschaften der Brunnenverrohrung (Oberflächenrauheit) und des Filters 
(Filtertyp). Für einen Brunnen, vergleichbar mit dem Basisfall (12 m lang, 0,05 m Durchmesser), aus 
PVC (Rohrrauigkeit k = 0,015 mm), ist der Druckhöhenverlust bei einer Infiltrationsrate von 422 m3/d 
bzw. 4,88 l/s nach Colebrook-White (Kapitel 4.4.3) ca. 1,5 m. Der wirkliche Verlust wird geringer 
ausfallen, da jeweilige Anteile am Durchfluss den Brunnen durch den Filter verlassen, bevor sie den 
Boden des Brunnens erreichen. Zusätzlich kann der Effekt des Brunnenverlustes einfach über einen 
höheren Druck im Brunnen als hier angenommen kompensiert werden. 
Letztlich zeigen die Modellierungen, dass DP-Brunnen ein großes Potential für die Infiltration in den 
oberflächennahen Untergrund haben. Es scheint möglich, ein Brunnenfeld als Alternative zu 
Oberflächeninfiltrationen zu nutzen. Feldversuche sind jedoch notwendig, um die Ergebnisse zu 
verifizieren. 
8.2 Realisation von Feldversuchen - Planung zur Beckeninfiltration in KS 
Auf Basis von in dieser Arbeit durchgeführten Modellierungen wurde vom Kansas Geological Survey, 
KS, USA ein Infiltrationstest zur Bewertung der Infiltrationskapazität eines Beckens an einem 
ausgewählten Standort im Republic County, KS durchgeführt. Zuvor wurden durch das KGS anhand 
Direct-Push-Erkundungsmethoden, genauer durch das Hydraulic Profiling-Tool (HPT), 
Untergrundstrukturen untersucht. Diese zeigen in allen vertikalen Profilen, welche jeweils an den Seiten 
des Infiltrationsbeckens angeordnet sind, deutlich, dass eine horizontale Schicht schlecht leitfähigen 
Materials innerhalb der Sande des Standorts gelagert ist. Diese Schicht variiert jedoch in Lage und 
Mächtigkeit, sodass im Vorfeld des Infiltrationstests nicht geklärt ist, inwiefern diese Schicht auch als 
horizontal kontinuierlich angenommen werden kann. Grundsätzlich stellt diese Schicht jedoch eine 
Veränderung zur ersten Annahme der Geologie am Standort in Kapitel 8.1 dar. Aus diesem Grund wurde 
ein weiteres Modell erstellt, welches diese Schicht vereinfacht (Mächtigkeit und Lage konstant) 
berücksichtigt, um zu untersuchen, welchen Einfluss diese auf den Infiltrationstest und das dafür 
benötigte Monitoringkonzept hat.  
8.2.1 Modellkonzept 
Das Modell zur Planung des Beckeninfiltrationstests wurde in Zusammenarbeit mit Dr. Gaisheng Liu 
(KGS) und auf Basis zu den Modellen zur Beckeninfiltration aus dem vorherigen Kapitel erstellt. Zur 
Verbesserung der Modelleffizienz wurde das Modell dazu an den vertikalen Symmetrieachsen entlang 
der Mittellinien des Beckens begrenzt und mit einer „No-flow“-Randbedingung (undurchlässiger Rand) 
charakterisiert. Daraus ergibt sich ein Modell mit einer horizontalen Ausdehnung von 25 m *15 m. Für 
das Modell wurden die hydraulischen Parameter, Parameter zum Retentionsmodell, Randbedingungen, 
Anfangsbedingungen und räumliche Diskretisierungen analog dem Beckenmodell aus dem vorherigen 
Kapitel 8.1.2 genutzt. Das Becken wurde jedoch analog der Realisierung vor Ort mit einer Tiefe von 
nur 0,6 m und mit einem konstanten Wasserstand von 0,3 m angenommen. Die schlecht leitfähige 
Schicht wurde in einer Tiefe von 1,87 m und mit einer Mächtigkeit von 1,13 m im Modell berücksichtigt. 
Die Mächtigkeit dieser Schicht hat im Modell jedoch keinen Einfluss auf die Infiltration, da innerhalb 
der Simulationszeit das infiltrierte Wasser nicht durch diese Schicht dringt (siehe Ergebnisse in Kapitel 
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8.2.2). Deren hydraulische Leitfähigkeit wird als 3 Größenordnungen kleiner, d. h. zu 8,25*10-8 m/s 
(persönliche Kommunikation mit Gaisheng Liu, Lawrence, 16.08.2013) angenommen. 
Zur Überprüfung der hydraulischen Leitfähigkeit der Zone oberhalb der schlecht leitfähigen Schicht 
wurde ein simpler Infiltrationstest (in Zusammenarbeit mit dem KGS) mit einem Infiltrometer 
durchgeführt (Kapitel 4.4). Bei diesem wurden versickerte Volumina gegenüber der Zeit erfasst. Daraus 
lassen sich Infiltrationsraten über die Zeit für 3 direkt aufeinander folgende Einzeltests berechnen 
(Abbildung 29).  
 
Abbildung 29: Infiltrationsraten des aus 3 Einzeltests bestehenden Infiltrometerversuchs am Republican-
River-Standort, KS  
Es ist zu erkennen, dass in den letzten beiden Tests eine asymptotische Infiltrationsrate erreicht werden 
konnte und somit die Möglichkeit zur Auswertung und Bestimmung der hydraulischen Leitfähigkeit 
nach Gleichungen (4.11) bis (4.13) gegeben ist. Dabei müssen einige Annahmen für die drainierbare 
bzw. effektive Porosität (ne = 0,3), laterale Ausdehnung der Infiltrationsfront (x = 0,25 m) und der 
negativen Druckhöhe an der Feuchtefront gemacht werden (hwe = 0,1 m nach Bouwer 2002). Die laterale 
Ausdehnung wird normalerweise durch Freigraben erfasst (Bouwer 2002). Dies war jedoch nicht 
möglich, da am Boden des Infiltrationsbecken in Tiefen von wenigen Zentimetern Heizkabel und DTS 
(Digital Temperature Sensing)-Kabel verlegt waren, welche beschädigt werden könnten. 
Mittels Abschätzung konnte eine hydraulische Leitfähigkeit des untersuchten Materials von ca. 
1,7*10-5 m/s ermittelt werden, wobei vor allem die laterale Ausdehnung der Infiltrationsfront den 
größten Einfluss auf die abgeschätzte hydraulische Leitfähigkeit hat. Eine Abschätzung ohne Korrektur 
der lateralen Ausdehnung führte zu einer hydraulischen Leitfähigkeit von 1,1*10-4 m/s. Die Bandbreite 
dieser Werte erscheint dabei sehr realistisch, sodass neben dem ursprünglichen Wert aus den vorherigen 
Kapiteln ebenfalls der neu abgeschätzte, geringere Wert in einem zweiten Modelllauf berücksichtigt 
wurde. 
8.2.2 Modellergebnisse und Wahl des Monitoringkonzepts 
Der Ergebnisse zur Beckeninfiltrationsmodellierung zeigen, dass unter den getroffenen Annahmen 
infiltrierendes Wasser hauptsächlich horizontal oberhalb der schlecht leitfähigen Schicht transportiert 
wird. Dabei dringt die Feuchtefront innerhalb der betrachteten Zeit von wenigen Tagen nur gering in 
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homogenen, vergleichsweise gut leitfähigen Untergrundes, angepasstes Monitoringkonzept gewählt 
werden musste. Das Monitoringkonzept wurde letztlich durch Dr. Gaisheng Liu vom KGS unter 
Nutzung der Modellergebnisse erstellt. Beobachtungsbrunnen um das Infiltrationsbecken wurden durch 
das KGS an allen Seiten errichtet, da davon ausgegangen werden kann, dass die schlecht leitfähige 
Schicht in ihrer Lage variiert. Letztlich werden jedoch keine Änderungen der gesättigten Mächtigkeit 
bzw. Grundwasserspiegeländerungen in der Bodenzone unterhalb erfasst werden können, sollte die 
schlecht leitfähige Schicht kontinuierlich sein. Aus diesem Grund wurden die Beobachtungsbrunnen nur 
bis zu dieser Schicht errichtet und verfiltert. Zusätzlich wurden tiefe Beobachtungspunkte errichtet, falls 
präferentielle Fließwege, z. B. als verzahnte Überlagerung mehrerer Linsen, zu einer Wassermigration 
in tiefere Bereiche führen. Zudem sollen folgend durch das KGS Infiltrationsversuche für einen die 
ganze Mächtigkeit nutzenden Brunnen durchgeführt werden, welcher tiefe Messstellen in der gesättigen 
Zone benötigen wird. 
 
Abbildung 30: Gewähltes und durch Kansas Geological Survey realisiertes Monitoringkonzept 
Die Modellergebnisse zeigen weiterhin für beide K-Variationen der oberen Schicht (Annahme aus 
Kapitel 8.1 und geringerer K-Wert aus Infiltrometertest), dass Wasserstände in den 
Beobachtungsbrunnen während des geplanten Zeitraums von 3 Tagen Infiltration ausreichend 
unterschiedlich sind (> 0,1 m), um einen Gradienten ausgehend von Infiltrationsbecken zu erfassen. 
Kumulative Infiltrationsraten für 3 Tage können mit 258 m3 (für K=8,25*10-5 m/s) und 111,6 m3 (für 
K=1,7*10-5 m/s) berechnet werden. 
Im Rahmen des realen Feldtests mit einer Dauer von 30 Stunden, durchgeführt vom Kansas Geological 
Survey (Abbildung 31), konnte eine durchschnittliche Infiltrationsrate von 1,36 l/s (persönliche 
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Kommunikation mit Gaisheng Liu, 21.10.2013) ermittelt werden. Im Vergleich zu den modellhaft 
ermittelten Werten für die ersten 30 Stunden der Infiltration zeigt sich mit einer durchschnittlichen 
Infiltrationsrate von 1,39 l/s eine vergleichsweise gute Anpassung unter Nutzung eines K-Werts von 
K=8,25*10-5 m/s. Die anfängliche Infiltration ist durch höhere Raten gekennzeichnet und innerhalb der 
ersten 30 Stunden wurden zumindest modellhaft quasi-stationäre Strömungszustände gebildet. 
 
Abbildung 31: Durch Kansas Geological Survey realisierter Beckeninfiltrationstest im Oktober 2013 
(Fotographie: Gaisheng Liu, 15.10.2013) 
8.3 Realisation von Feldversuchen - Infiltrationsversuch in Pirna, Sachsen 
In numerischen Berechnungen an synthetischen Modellen aus Kapitel 8 konnten hohe Infiltrationsraten 
erreicht werden. Diese berücksichtigten jedoch nicht die Verluste, welche beim Durchströmen des 
Filters und Brunnenrohres entstehen. Aus diesem Grund und zur Bestätigung der relativ hohen 
numerisch ermittelten Infiltrationsraten wurde in Zusammenarbeit und mit technischer Unterstützung 
des Helmholtz-Zentrums für Umweltforschung (UFZ), Leipzig (M. Sc. Manuel Kreck und Andreas 
Schoßland) ein Infiltrationsversuch am Standort Pirna, Sachsen, durchgeführt. Dieser sollte gezielt 
genutzt werden, um maximale Infiltrationsraten zu bestimmen. Dabei sollte auch beobachtet werden, 
welche Wasserstände sich im Brunnen zur jeweiligen Infiltrationsrate ergeben. 
8.3.1 Testfeld Pirna, Sachsen 
Das Testfeld in Pirna (Koordinaten: 50.9657, 13.9231) liegt direkt am Fluss Elbe. Der Untergrund 
besteht zumeist aus feinen Sanden bis groben Kiesen und hat eine große Variabilität (Dietze und Dietrich 
2012). Der obere Teil, bis in eine Tiefe von ca. 3 m, besteht jedoch aus anthropogenen Verfüllungen 
und tiefer folgend vergleichsweise geringer leitfähigen natürlichen Schichten. In einer Tiefe von 4-7,5 m 
konnten Dietze und Dietrich (2012) schluffhaltige Sedimente mit sehr geringen Leitfähigkeiten 
ermitteln. Der sich daran anschließende Aquifer von ca. 4-5 m Mächtigkeit besteht aus sehr heterogenen, 
aber im Mittel gut durchlässigen Sanden und Kiesen.  
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Für den Infiltrationsversuch wurde ein Pegel mit einem Durchmesser von 1“ (2,54 cm) (Pegel G15) 
genutzt. Im Grundwasserleiter konnten mittels Direct-Push-Slug-Tests für diesen Bereich hydraulische 
Leitfähigkeiten von 2*10-3 m/s bis 4*10-3 m/s ermittelt werden (Dietze und Dietrich 2012). 
Wasserstände während des Versuchs wurden mittels Lichtlot zu 5,985 m unter GOK (Pegeloberkante) 
ermittelt. Nach Bestimmung der Tiefe des Pegels ergibt sich im Ruhezustand eine Wassersäule von 
6,17 m im Pegel. Der Pegel selbst ist über die gesamte Mächtigkeit des gut leitfähigen Bereichs und 
ebenfalls im Bereich des Schluffs verfiltert (persönliche Kommunikation mit Michael Dietze, Pirna, 
01.11.2013). 
8.3.2 Versuchsablauf und -ergebnisse 
Der Versuch lässt sich in 3 Phasen gliedern. In Phase 1 wurde zuerst eine geringe Infiltrationsmenge 
von max. 0,17 l/s angestrebt. 2 Wassertanks mit jeweils 1 m3 Fassungsvermögen wurden mittels eines 
Schlauches (Durchmesser: 0,75“) mit einer Pumpe verbunden. Diese leitet das Wasser über einen 
digitalen Durchflussmesser bzw. –regler wiederum in den Brunnen. Ein Schlauchstück 
(0,5“ Durchmesser) wurde ca. 10 cm in das Pegelrohr geführt.  
Zudem wurde während des Versuchs durch das UFZ eine Drucksonde (MTM/N15 der Fa. Terra Direct) 
im Pegel installiert, welche parallel zum Luftdruck den Wasserstand im Pegelrohr und damit den 
Wasserstand über der Sonde erfasst. Die Daten wurden während des Versuchs ausgelesen und 
visualisiert und ermöglichten somit die Überwachung des Wasseranstiegs im Brunnen. Dadurch war es 
ebenfalls möglich, zu überprüfen, ob sich während der Infiltration stationäre Zustände eingestellt hatten. 
In Abbildung 32 ist eine Übersicht der Anordnung im Feld in Phase 3 dokumentiert. 
 
Abbildung 32: Fotografie des realisierten Versuchsdesigns in Phase 3, 14.11.2013 
In Abbildung 33 werden die Infiltrationsraten und zugehörigen Wasserspiegeländerungen im Brunnen 
aufgezeigt. Auch wenn die berechneten Infiltrationsraten hier vergleichsweise genau angegeben werden, 
muss erwähnt werden, dass diese mit Unsicherheiten aus Messungenauigkeiten behaftet sind. Geringe 
Infiltrationsraten (< 0,11 l/s) führen nur zu sehr geringen Wasserspiegeländerungen von wenigen 
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Zentimetern. Hingegen führt die Infiltration von 0,17 l/s zu vergleichbar stärkeren Änderungen. Dies 
liegt wahrscheinlich daran, dass die Anwendungsgrenze des elektronischen Durchflussmessers erreicht 
wurde und die tatsächliche Infiltrationsrate höher war. Größere Schwankungen am Anfang der letzten 
Infiltrationsrate ergeben sich aus einer gewissen Einstellzeit durch den Regler. 
In der zweiten Phase wurde der elektronische Durchflussmesser durch eine Wasseruhr ersetzt, da höhere 
Infiltrationsraten durch den elektronischen Durchflussmesser nicht mehr erfasst werden können 
(theoretisch max. 600 l/h (0,167 l/s), persönliche Kommunikation mit Manuel Kreck, Pirna, 
14.11.2013). Der entstehende Durchfluss ist nun nicht mehr regelbar und nur noch vom Verlust in den 
Zulauf- bzw. Ablaufschläuchen und der Pumpenleistung abhängig. Es konnte folgend eine 
Infiltrationsleistung von ca. 0,42 l/s für eine Dauer von 500 s realisiert werden. Eine zugehörige 
Erhöhung des Wasserstandes im Brunnen konnte mittels Drucksonde zu ca. 0,5 m erfasst werden. Nach 
Einschalten der Pumpe wurde eine gewisse Zeit benötigt, bis die volle Pumpleistung vorhanden war.  
In der letzten Phase (Abbildung 34) konnte ein Durchfluss von bis zu 0,77 l/s erreicht werden. Analog 
zur Phase 2 wurden Durchfluss und Wasserstand im Brunnen erfasst. Eine kurze Pause in der Infiltration 
resultiert aus dem Wechsel der Wasserquelle von einem Tank zum nächsten. Es ist, wie auch in den 
Phasen zuvor, zu erkennen, dass starke Wasserspiegelschwankungen auftreten. Diese resultieren 
vermutlich aus fallenden Wassermassen, welche zu diesen Schwankung führen. Bei längeren Versuchen 
bzw. bei Planung von Infiltrationssystemen, welche kontinuierlich in die gesättigte Zone infiltrieren 
sollen, müssen diese fallenden Wassermassen, welche sich mit Luft mischen könnten, vermieden 
werden. Ansonsten könnten Luftblasen bis an den Filter befördert werden, wo sie dessen Durchlässigkeit 
und damit die Infiltrationsrate signifikant reduzieren können (persönliche Kommunikation mit James 
Butler, Jr. San Francisco, 11.12.2013). Nach Pyne (1995) entsteht dieser Effekt, genauer eine Reduktion 
der Durchlässigkeit des Brunnenfilters, durch Luftblasen in einer gegenüber anderen Cloggingprozessen 
geringen Zeit von wenigen Stunden. Zudem besteht eine Grenzgeschwindigkeit, bei welcher Gasblasen 
vertikal zum Filter transportiert werden. Diese beträgt nach Pyne (1995) 0,3 m/s und wird aufgrund der 
geringen Durchmesser bei DP-Brunnen leicht überschritten. Auch in der letzten Phase zeigten sich sehr 
kurze Zeiten für das Erreichen stationärer Zustände von maximal wenigen Minuten, d. h. bis 
Wasserstände im Brunnen relativ konstant sind (Abbildung 34). 
 
Abbildung 33: Wasserstände im Infiltrationspegel (1“) durch die Infiltration in Phase 1, vertikale Linien 



























Anstieg Wasserstand im Brunnen gleitendes Mittel +-5 s 0,03 l/s 0,06 l/s 0,11 l/s 0,17 l/s
  Künstliche Grundwasseranreicherung im Lower 




Abbildung 34: Wasserstände im Infiltrationspegel (1“) durch die Infiltration in Phase 3, vertikale Linien 
kennzeichnen Beginn der verschiedenen Infiltrationsraten 
Es konnte in einem 1“-Pegel eine relativ große Infiltrationsrate erreicht werden. Für diese waren nicht 
der Pegelausbau oder die hydraulischen Bedingungen am Standort begrenzend, sondern die technischen 
Möglichkeiten, eine höhere Durchflussrate mittels Pumpe und vorhandenen Schläuchen zu realisieren. 
Es ist anzunehmen, dass eine noch höhere Infiltrationsrate möglich ist, wobei es weiter zum Anstieg des 
Wasserspiegels im Pegel kommen würde. Dieser Anstieg wäre, entgegen dem ersten Anschein nach, 
nicht linear. Verluste, welche sich beim Durchströmen des Pegels ergeben, nehmen überproportional zu 
und betragen hier bereits nach Abschätzungen 45-60 cm (Colebrook-White in Kapitel 4.4.3 mit 
Rohrrauhigkeit k = 0,015 mm - 0,15 mm). Damit nehmen sie den Hauptteil des Verlustes ein, wobei die 
Strömungsgeschwindgeit im geschlossenen Pegelrohr ca. 1,4 m/s beträgt. Verluste am Filter dürften 
dabei noch gering sein. Diese können z. B. nach Hufschmied (1983) über verschiedene 
Berechnungsformeln abgeschätzt werden. Diese bedürfen jedoch sehr genauer Kenntnisse über die 





























Anstieg Wasserstand im Brunnen gleitendes Mittel +-5 s 0,71 l/s 0,77 l/s 0,67 l/s




9 Modellierung zur Grundwasseranreicherung in Fluttendorf, Steiermark  
9.1 Problemstellung und -eingrenzung 
Aufgrund der hohen Nitratgehalte in geförderten Grundwässern in der stark landwirtschaftlich geprägten 
Region Steiermark (Klammler et al. 2013) wird nach Behandlungsmethoden gesucht, um weiterhin eine 
nachhaltige Brauch- und Trinkwasserversorgung zu gewährleisten. Dazu soll Grundwasser möglichst 
ohne zusätzliche Behandlungsmethoden direkt gefördert werden, was u. a. die Einhaltung der 
gesetzlichen Vorgaben für Nitratkonzentrationen von 50 mg/l (BGBI. II 2001/304 i.d.g.F.) erforderlich 
macht. Im Bezirk Südoststeiermark befinden sich in der Katastralgemeinde Fluttendorf (Koordinaten: 
46.7295, 15.8545) an das Grundwasser angeschlossene, künstliche Teiche. Aufgrund reduzierender 
Bedingungen in deren Abstrom, weist das Grundwasser niedrige Nitratwerte auf (Fank et al. 2012). Wie 
in Fank et al. (2012), Fank und Fank (2012), Draxler und Fank (2013) dargestellt, soll Wasser gefördert 
und anschließend wieder in den Grundwasserleiter eingebracht werden, um eine Nitratverdünnung im 
Zustrom existenter Trinkwassergewinnungsbrunnen zu erreichen. Im Zusammenhang mit dieser 
Problematik soll hier untersucht werden, inwiefern auch alternative Infiltrationsmethoden zu den bereits 
errichteten Anlagen möglich sind. Numerische Untersuchungen aus Kapitel 8 haben gezeigt, dass 
kosteneffiziente und schnell zu realisierende vertikale Brunnensysteme mit geringen Durchmessern 
flächenhafte Infiltrationssysteme ersetzen oder ergänzen können. Um die Anwendbarkeit dieser 
Brunneninfiltration am Standort Südliche Steiermark zu bewerten, wurde zuerst eine bereits erbaute 
Anlage numerisch nachempfunden. Es ist zu beachten, dass hier die Infiltrationskapazität als 
entscheidendes Kriterium für die Bewertung von vertikalen Infiltrationssystemen genutzt wurde, 
obwohl eine standortspezifische Planung natürlich auch weitere Fragestellungen, wie z. B. Platzbedarf 
oder geochemische Reaktionen beinhalten kann. 
9.2 Standort 
Der zu betrachtende Standort befindet sich im Süden des Bundeslandes Steiermark, Österreich, und ist 
durch JOANNEUM Research erkundet und charakterisiert worden. Die folgenden Informationen zum 
Standort sind durch Standortbegehungen und persönliche Kommunikation mit Mitarbeitern von 
JOANNEUM Research, u. a. Dr. Johann Fank, erfasst worden: In der Region befinden sich mehrere 
natürliche, aber auch künstliche Oberflächengewässer. Die künstlichen Teiche sind an das Grundwasser 
angeschlossen bzw. werden von diesem durchströmt. Diese Teiche entstanden durch Kiesgewinnung. 
Des Weiteren besteht ein direkter Kontakt des Grundwassers zum Fluss Mur, welche mit ihrer starken 
Dynamik für einen großen Teil der stark schwankenden Grundwasserstände am Standort verantwortlich 
ist.  
Der Grundwasserleiter besteht aus Grobsanden und Schotter, welche durch sehr hohe hydraulische 
Leitfähigkeiten gekennzeichnet sind (z. B. Draxler und Fank 2013). Grundwasserflurabstände liegen im 
Bereich von 2-5 m und wassererfüllte Mächtigkeiten zwischen 3,5 bis 5 m (Daten bereitgestellt durch 
JOANNEUM Research). Am Standort der künstlichen Grundwasseranreicherungen (Abbildung 35, 
Versickerungsanlagen V1 und V2, siehe folgendes Kapitel) und an weiteren Beobachtungspegeln 
wurden Bohrprofile erstellt (Abbildung 36), welche neben einem eher homogenen Aquifer, hier mehr 
aus Fein- bis Mittelsand und Fein- bis Mittelkies, eine obere Humusschicht und eine Feinsand-Schluff-
Schicht bis 1 m unter GOK aufweisen. 6-8 m unter Gelände wird eine Schluff-Ton-Schicht erreicht, 
welche als undurchlässiger Stauer betrachtet werden kann.  





Abbildung 35: Übersicht über die Untersuchungsregion in der Südlichen Steiermark mit 
Versickerungsanlagen V1 und V2, sowie Beobachtungspegeln (Nahbereich V1/1, V2/1, Zwischenpegel 
V1/2, V2/2 und Landesmessstelle UW 38933), die Fassungsbrunnen für die Trinkwasserversorgung 
befinden sich nahe dem Fluss Mur, verändert nach Fank et al. (2012) 
 
Abbildung 36: Bohrprofile am Standort: Beobachtungspunkte 6 m abstromig der Versickerungsanlagen 
(V1-1 und V2-1), sowie an weiteren Beobachtungspegeln (V1-2 und V2-2), Wasserspiegellagen zeigen 
Mittelwerte für den Zeitraum Mai 2011 bis April 2013 mit geringen Unterschieden in Start- und Endzeit, 
Informationen zur Verfügung gestellt durch Wasserversorgung Grenzland Süd-Ost 
Aus regionalen Modellierungen (persönliche Kommunikation mit Gerhard Rock, Graz, 02.07.2013) und 
Pumpversuchen (u. a. in Fank und Fank 2012 für den Bereich der Förderbrunnen zur Entnahme 
nitratarmen Wassers) konnten hydraulische Leitfähigkeiten von 1*10-3 m/s bis 5*10-3 m/s ermittelt 
werden. Van-Genuchten-Parameter sind aus Böttcher (2007) bekannt und für einen vergleichbaren 
nahegelegenen Standort (Westliches Leibnitzer Feld) gültig (Tabelle 12). Böttcher (2007) ermittelte 
diese Werte anhand von eindimensionalen, kalibrierten Sickerwassermodellierungen. In Wagna 
(Leibnitzer Feld, www.lysimeter.com, 17.01.2014) konnten dabei 4 Horizonte charakterisiert werden, 




welche sich jedoch grob in eine obere 1,1 m starke Bodenschicht und eine daran anschließende 
Aquiferschicht unterscheiden lassen. 
Tabelle 12: Hydraulische Parameter im Aquifermaterial an einem vergleichbaren Standort (Wagna, 
Westliches Leibnitzer Feld), nach Böttcher (2007) 
Vertikale hydraulische Leitfähigkeit [m/s] 8,24*10-4 
Van-Genuchten Formparameter K [1/m] 25 
Van-Genuchten Formparameter + [-] 2,7 
Porenkonnektivitätsparameter 4 [-] 0,5 
Wassergehalt bei Sättigung Q1 [-] 0,23 
Residualwassergehalt Q [-] 0,04 
Diese Parameter stellen jedoch den Versuch dar, das Retentionsverhalten von Kiesen mit dem Van-
Genuchten-Modell (van Genuchten 1980) zu beschreiben, was eigentlich außerhalb der 
Anwendungsgrenzen des Modells liegt. Letztlich führen diese Werte zu einer schnellen Abnahme der 
relativen hydraulischen Leitfähigkeit mit abnehmender Sättigung bzw. Wassergehalt. Im Vergleich zu 
den Daten von Böttcher (2007) liegen z. B. Werte des Formparameters K für Sande deutlich unterhalb 
25 m-1 (neural prediction network von Schaap 2002). Es bleibt jedoch zu berücksichtigen, dass weitere 
Parameter für alternative Methoden zur Beschreibung des Retentionsverhaltens dieser Kiese nicht 
vorhanden sind. 
Hochaufgelöste, stündliche Messungen der Grundwasserspiegel während der Testphasen und der ersten 
regulären Laufzeit an der Anlage, aber auch im nahen Umfeld (durchgeführt durch JOANNEUM 
Research und Wasserversorgung Grenzland Süd-Ost) zeigen im Betrachtungszeitraum (von Juni 2011 
bis Juli 2013) Wasserspiegelschwankungen von deutlich über 2 m. Die Wasserstände sind teilweise von 
der Infiltration selbst, aber zum größeren Teil von Pegelschwankungen der Mur beeinflusst (siehe 
Abbildung 35, z. B. Draxler und Fank 2013). Die Messungen direkt an der Versickerungsanlage V2 
(siehe folgend), welche hier genauer betrachtet wurden, zeigen, dass die gesättigte Mächtigkeit bei ca. 
5-7,5 m liegt und damit vertikale Abstände zur Anlage von 2,3 m bis hin zu einem, wenn auch sehr 
temporären, Einstau der Anlage vorkommen. 
9.3 Künstliche Grundwasseranreicherung Fluttendorf und ausgewählte 
Monitoringergebnisse 
In einem ersten Schritt wurde eine der bereits geplanten und konstruierten Versickerungsbauwerke in 
Fluttendorf (Fank et al. 2012, Fank und Fank 2012, Draxler und Fank 2013); Steiermark, Österreich 
numerisch nachsimuliert. Die folgenden Informationen in diesem Kapitel basieren auf Monitoringdaten 
von JOANNEUM Research und Wasserversorgung Grenzland Süd-Ost und Beschreibungen aus oben 
genannten Quellen. Die Versickerungsbauwerke können als State-of-the-Art der künstlichen 
Grundwasseranreicherung für den flachen, gering mächtigen Grundwasserleiter der Südlichen 
Steiermark, aber auch für vergleichbare hydrogeologische Situationen gesehen werden. Der gesamte 
Komplex besteht aus 2 Förderbrunnen für die Entnahme nitratarmen Wassers, 2 Versickerungsanlagen 
(V1 und V2), 2 Trinkwasserförderbrunnen zur Entnahme des mit Grundwasser vermischten Wassers, 
sowie zusätzlichen Beobachtungspegeln (siehe Abbildung 35, Fank et al. 2012). Es wurde durch 
JOANNEUM Research bzw. Wasserversorgung Grenzland Süd-Ost ein umfangreiches und zeitlich 
hochaufgelöstes Monitoring im Nahbereich der Infiltrationen und in verschiedenen, neu konstruierten 
und existenten Pegeln während verschiedener Testphasen und folgend durchgeführt: 




Testphase 1:  Betrieb der Anlage V1  
Testphase 2:  Betrieb der Anlage V2 mit stufenweise zunehmenden Infiltrationsraten bis zu 12 l/s, 
verhältnismäßig konstante Rate innerhalb jeder Infiltrationsstufe  
Testphase 3:  Betrieb der Anlagen V1 und V2 intermittierend und im Wechsel mit bis zu 12 l/s 
maximaler Infiltrationsrate, 6 l/s durchschnittliche Infiltrationsrate pro Anlage 
Jede Versickerungsanlage besteht aus einem Zulauf bei dem zugeführte Wassermengen erfasst werden 
und einer den Infiltrationssträngen vorgelagerten Kammer (Vorbecken), in die das zu infiltrierende 
Wasser eingebracht wird. Wasserstände im Vorbecken der Anlage V2 wurden über eine Drucksonde 
erfasst. Von diesem Becken aus strömt das Wasser in die horizontalen Infiltrationsrohre (3 Rohre á 6 m 
verfilterte Länge, DN 250, Abstand 1,75 m zueinander, am Ende Zusammenführung aus Vollrohr mit 
Entlüftung) und sickert in die anfänglich ungesättigte Zone vertikal zum Grundwasser (Abbildung 37).  
 
 
Abbildung 37: Grundriss und vertikaler Schnitt der Versickerungsanlage V1, welche baugleich mit V2 ist 
(Quelle: Wasserversorgung Grenzland Süd-Ost) 




Die Filterstränge sind mit einer künstlichen Kiesschicht aus 3-5 mm gewaschenem Kies umgeben. Ein 
Vorteil der horizontalen Versickerungsrohre liegt z. B. in der weitgehend geringen Beeinflussung der 
Infiltration durch zeitlich variable Grundwasserstände. Nach Fank et al. (2012) und Fank und Fank 
(2012) ergibt sich ein weiterer Vorteil einer horizontalen Versickerung, welche durch eine anfänglich 
ungesättigte Zone infiltriert: Das Zuflusswasser weist bereits gegenüber dem Grundwasser höhere 
Konzentrationen an gelöstem Sauerstoff auf. Zudem wird durch die Infiltration durch die ungesättigte 
Zone weiterer Sauerstoff vom Wasser aufgenommen. Dieser und die Zufuhr organischen Kohlenstoffs 
führen zu einer weiteren Denitrifikation im Grundwasser. Daraus folgt ein nachhaltiger Rückgang der 
Nitratkonzentrationen im Grundwasser, welche nicht allein durch einfache Vermischung mit dem 
nitratarmen Infiltrationswasser erklärt werden kann (siehe Berechnungen in Fank et al. 2012). 
Für die folgenden Untersuchungen wurde die Versickerungsanlage V2 berücksichtigt, da diese die 
Infiltrationsstränge über das Vorbecken direkt mit Wasser versorgt (Fank und Fank 2012). In Anlage 
V1 hingegen wird das Wasser in die Infiltrationsstränge gepumpt und damit ein zusätzlicher Druck 
erzeugt. Des Weiteren war Anlage V1 während der Testphase 1 durch geochemische Reaktionen (Eisen- 
und Manganverockerung, Fank et al. 2012) beeinflusst und bis dato existieren nur unzureichend 
Kenntnisse über den Einfluss dieser Reaktionen auf die hydraulische Leitfähigkeit im Nahbereich der 
Anlage. Grundsätzlich bleibt aber zu betonen, dass beide Anlagen baugleich sind und erfolgreich 
operieren. (Es kann jedoch nicht ausgeschlossen werden, dass Anlage V2 ebenfalls durch geochemische 
Reaktionen beeinflusst wurde; in den Monitoringergebnissen können jedoch dafür bisher keine 
Hinweise gefunden werden.) Um eine weitere negative Beeinflussung für die Infiltrationssysteme 
auszuschließen, wurde für den Betrieb und während der Testphasen eine In-situ-Sanierung für Eisen, 
Mangan und Ammonium eingerichtet (persönliche Kommunikation mit Josef Stössl, Gosdorf, KG 
Fluttendorf, 04.07.2013). Diese gibt jedoch nicht das vollständige Wasser aufbereitet, sondern einen 
Teil aufbereitetes Wasser zurück an die Förderbrunnen. 
Insgesamt wurden für die Anlage V2, zwei Testphasen (Testphase 2 und 3) durchgeführt (Draxler und 
Fank 2013) und folgend mit dem regulären Betrieb begonnen. In Testphase 3 wurde die Infiltration 
intermittierend im Wechsel mit Anlage V1 betrieben, wobei der Wechsel alle 5 h durchgeführt wurde. 
Aufgrund dieser Betriebsart schwanken die Grundwasserpegel im direkten Nahbereich (Pegel 6 m 
abstromig) um 10-20 cm (Draxler und Fank 2013). Während dieser Phasen schwanken jedoch aufgrund 
der hohen Interaktion mit den Murwasserständen auch die natürlichen Grundwasserstände im Bereich 
der Anlage. Dies führt dazu, dass die Abstände zwischen Unterkante der Versickerungsstränge und 
Wasserspiegel zwar im Mittel ca. 1,4 m betragen, im zeitlichen Verlauf aber auch Abstände über 2 m 
bis hin zu einem Rückstau in den Rohren auftreten können. 
Bei Betrachtung der erfassten Wasserstände im Vorbecken der Anlage V2 zeigt sich, dass diese 
zusätzlich zum regulären fluktuativen Verhalten aufgrund des intermittierenden Betriebes mit Anlage 
V1 weiteren Schwankungen unterliegen. Diese korrespondieren stark mit den 
Wasserspiegelschwankungen im benachbarten Pegel V2-1 (siehe Abbildung 38). Eine Erklärung liegt 
möglicherweise im Einfluss der Lage des natürlichen Grundwasserspiegels (Bouwer 2002). Um die 
vorhandene Menge zu versickern, stellt sich ein entsprechender Gradient zwischen Wasserstand in der 
Anlage und natürlichem Grundwasserstand ein. Je näher dieser an den Infiltrationsrohren ist, desto 
größer muss der Wasserstand im Vorbecken sein, um die dort eingebrachte Menge an Wasser zu 
versickern. 





Abbildung 38: Vergleich von Wasserständen (gleitendes Mittel) im Vorbecken der Anlage V2 und dem 
Nahpegel V2/1, Daten: JOANNEUM Research 
Es zeigt sich aber bei Berechnung eines gleitenden Mittels des Wasserzuflusses in das Vorbecken, dass 
dieses ebenfalls in Testphase 3  zwischen 5-6 l/s variiert und damit ebenso den Wasserstand im Becken 
beeinflusst. Dies scheint für die Testphase 3 der wichtigere Einfluss zu sein (siehe Abbildung 39). Es 
konnte jedoch nicht abschließend geklärt werden, inwiefern diese Effekte sich überlagern bzw. welcher 
Einfluss dominiert, insbesondere für den Beginn der regulären Infiltration, wenn Wasserspiegel deutlich 
näher an den Infiltrationsrohren sind. In Testphase 2 zeigen sich die Wasserstände in der Anlage 
hingegen nicht von der Lage des Grundwasserspiegels beeinflusst. Vielmehr scheinen auch die 
Infiltrationsraten nicht direkt von den mittleren Lagen der Wasserstände in der Anlage abhängig zu sein 
(Abbildung 39), wobei nicht abschließend geklärt werden konnte, welcher Prozess dazu führt. Eine 
Möglichkeit könnte darin liegen, dass eventuell turbulente Strömungen im Becken zu unterschiedlichen 
Werten zwischen gemessenen Wasserständen und effektiven Drücken an den Filtersträngen führen. 
 
Abbildung 39: Vergleich Zufluss in das Vorbecken (hier genannt Infiltrationsrate) von Anlage V2 mit 
Wasserständen (gleitendes Mittel) im Vorbecken der Anlage V2, Daten: JOANNEUM Research 





9.4.1 Grundwasseranreicherung Fluttendorf  
Für die hier beschriebenen Simulationen beider Systeme (existente Grundwasseranreicherung 
Fluttendorf und Direct-Push-Brunnen) wurde die Software Hydrus 2D/3D genutzt (Šejna et al. 2011), 
wobei die Strömung in der ungesättigten Zone über eine modifizierte Form der Richards-Gleichung 
gekoppelt mit dem Mualem-van-Genuchten-Retentionsmodell berechnet wurde. 
Die horizontale Ausdehnung der Modelle ist 17,5 m quer zur und 22,5 m in Richtung der Filterstränge. 
Diese Ausmaße wurden gewählt, um Randbedingungseffekte zu minimieren. Ein Randbedingungseffekt 
auf die mit dem Modell ermittelten Wasserstände ist unabhängig vom vernachlässigbaren Effekt auf die 
Infiltrationsraten erkennbar (siehe Kapitel 9.5.2). 
Die vertikale Ausdehnung ergibt sich aus gesättigter und ungesättigter Zone, welche aufgrund der hohen 
Wasserspiegelschwankungen in den Testphasen jeweils zwischen 5-7,5 m bzw. <1-2,5 m variieren 
(siehe Kapitel 9.2). Das Modellsediment wurde, neben einer Kiesschicht um die Filterstränge, als 
homogen, aber anisotrop angenommen. Hydraulische Werte wurden im Fall von K-Werten zuerst den 
regionalen Modellen (siehe Kapitel 9.2) (Kh = 4*10-3 m/s, Kv = 1/10*Kh), Van-Genuchten-Parameter 
Böttcher (2007) entnommen (Tabelle 12), wobei der Wert für den Formparameter K auf einen sinnvollen 
Wert von 10 m-1 reduziert wurde. Dieser Parameter bezieht sich auf den umgekehrten Lufteintrittsdruck 
(Schaap und Leij 2000) und charakterisiert letztlich damit die Höhe des Kapillarsaums. Eine signifikante 
Auswirkung auf die Infiltrationsraten sowie die simulierten Wasserstände war nicht zu erwarten, da 
beide K-Werte vergleichbar große Werte, z. B. gegenüber bindigen Böden darstellen. Weitere 
überlagernde Schichten wurden nicht berücksichtigt, da das natürliche Material zum Teil ersetzt oder 
hydraulisch nicht verbunden ist (Fank et al. 2012). 
Analog der Realisierung beschrieben in Fank und Fank (2012) wurde um die Filterstränge (5,5 m* 7,125 
m) eine Kiesschicht angenommen, beginnend 20 cm unterhalb der Rohrlage und bis 30 cm oberhalb der 
Rohre. Die obere Modellbegrenzung ist durch eine sich daran anschließende PVC-Folie vorgegeben, 
welche als undurchlässig angenommen wird. Dem Kies wurde homogen und isotrop eine hydraulische 
Leitfähigkeit von /0 = 0,01	7/	zugeordnet. Die Verbindung der Rohre an deren Ende wurde rein 
geometrisch realisiert, auch wenn dieser Bereich für die Infiltration praktisch und auch modelltechnisch 
nicht mehr aktiv ist, da er nicht verfiltert ist. 
Es wurden 2 Modellserien durchgeführt, wobei in Modellserie 1 Randbedingungen erster Art 
(vorgegebene hydraulische Potentialhöhen bzw. Druckhöhen aus Wasserständen im Vorbecken) jeweils 
an den horizontalen Filterstrecken selbst und an der äußeren Randbedingung angenommen wurden. 
Entlang des horizontalen Filterstranges kann eine Abnahme des Druckes vernachlässigt werden, da 
Verluste nach Colebrook-White (Colebrook 1939), obwohl turbulente Strömung erreicht wird, für einen 
Durchfluss von 4 l/s weniger als 1 mm betragen. In Modellserie 2 wurden die Infiltrationsraten, welche 
durch die zugegebenen Mengen in das Vorbecken bekannt sind, als Randbedingungen verwendet. Dazu 
wurde eine Randbedingung zweiter Art genutzt. Da diese für die numerische Lösung weitaus 
schwieriger ist, wurde dazu das Konvergenzkriterium um den Faktor 3 vergrößert (von Wassergehalt 
0,001 auf 0,003 und Druckhöhe 1 cm auf 3 cm). Massenbilanzen wurden halbtägig ausgewertet und 
zeigen nur sehr geringe Fehler. 
Die äußeren Randbedingungen repräsentieren den natürlichen Grundwasserstand. Wie bereits erwähnt 
schwanken die natürlichen Grundwasserstände innerhalb und zwischen den einzelnen Testphasen, 
sodass nicht von einem konstanten Abstand zwischen natürlichen Grundwasserspiegel und 




Filterrohrunterkante ausgegangen werden konnte. Zu diesem Zweck wurde der Verlauf an den 
bekannten Pegeln ausgewertet, wobei jedoch berücksichtigt werden muss, dass die Nahbereichspegel 
der beiden Anlagen während der Testphasen selbst von der Infiltration beeinflusst sind. Zu diesem 
Zweck wurde der Pegel V2-1 (Nahbereich der Versickerungsanlage V2) durch eine lineare 
Regressionsanalyse mit Pegel UW 38933 verglichen. Dieser ist ebenfalls durch die Infiltration in den 
Anlagen V1 und V2 beeinflusst, wobei Ersteres jedoch zeitgleich mit Anlage V2 nur auf Testphase 3 
zutrifft. Zudem wirkt die Versickerung in V2 im Vergleich zum Nahpegel V2-1 auf UW 38933 deutlich 
geringer, die Wirkung der Anlage V1 jedoch stärker. Es sind zeitlich begrenzte Anstiege von bis zu 4 cm 
aufgrund des intermittierenden Betriebs der Anlage V1 festzustellen. Daher musste eine Glättung 
(gleitendes Minimum ± 5h) des geschätzten unbeeinflussten Grundwasserstands in V2-1 vorgenommen 
werden, um diese Grundwasserspiegelschwankungen herauszufiltern (Abbildung 44). Eine Korrektur 
des erhöhten Wasserspiegels, welcher durch die Versickerung in Anlage V2 entsteht und in UW 38933 
in Testphase 2 ca. 10 cm beträgt, wurde nicht vorgenommen, da der Pegel UW 38933 selbst weiter weg 
liegt als die gewählte Entfernung der Randbedingung in den Modellen. Pegel V2-2 ist für eine 
Regressionsanalyse weniger geeignet, da sich Schwankungen des Flusses Mur in diesem Pegel stärker 
auswirken und somit auf die geschätzte Kurve übertragen würden. Sowohl für Randbedingung des 
natürlichen Grundwasserspiegels als auch für die Filterstränge wurde letztlich eine Zeitreihe verwendet, 
wobei für letztere eine direkte Messung der Wasserstände in der Anlage bzw. der Infiltrationsraten 
verwendet werden konnte. 
Anfangsbedingungen in der gesättigten und ungesättigten Zone wurden als im Gleichgewicht zum 
natürlichen Grundwasserspiegel angenommen, d. h. der Restwassergehalt der ungesättigten Zone 
berechnet sich aus dem verwendeten Retentionsmodell (nahe Restwassergehalt Q = 0,04). Bei der 
Erstellung des Modells wurde numerisch überprüft, dass der natürliche Gradient der 
Grundwasserströmung keinen Effekt auf die Infiltrationskapazität hat und wurde somit vernachlässigt. 
Ebenfalls könnte das Versickerungsbauwerk an sich eine Beeinflussung darstellen, was jedoch ebenfalls 
als geringfügig getestet wurde. Die Abweichungen auf die Infiltrationsraten können für eine stationäre 
Infiltration mit wenigen Prozent als praktisch vernachlässigbar angesehen werden. 
Zuerst wurde die gesamte Anlage in einem voll dreidimensionalen Modell erstellt. Zur Verbesserung 
der Recheneffizienz wurde nun entlang des mittleren der drei Infiltrationsstränge eine Symmetrieachse 
gelegt und das Modell dort durch eine Randbedingung zweiter Art, genauer einer „No-flow“-
Randbedingung beschrieben (siehe Abbildung 40). Ein Vergleich der Infiltrationsraten zeigte, dass diese 
Annahme korrekt ist. Das somit um die Hälfte des ursprünglich erstellten Modellgebiets verringerte 
Modell besitzt je nach Modellvariation ca. 85000 Berechnungsknoten und 400000 3D-Elemente. Die 
räumliche Diskretisierung ist mit 0,05 m an den Infiltrationssträngen am feinsten und wird mit 
zunehmender Entfernung gröber bis hin zu 0,5 m (in gesättigter Zone). 
 





Abbildung 40: Schematische Darstellung der Modellgeometrie der Versickerungsanlage V2 der GWA 
Fluttendorf mit Randbedingungen 
Die zeitliche Diskretisierung richtete sich nach der Dynamik der Infiltration und erhöht sich bis auf max. 
0,002 d, wenn sich zunehmend asymptotische Infiltrationsraten ausgeprägt haben. Die zeitliche 
Auflösung der variablen Wasserstände des Grundwassers und der Wasserstände im Vorbecken ist 
stündlich und es wurde eine lineare Interpolation zwischen den Wasserständen vorgenommen. Die 
gemessenen Zustromraten in das Vorbecken sind als mittlere Raten der letzten Stunde (Volumen über 
eine Stunde) vorhanden und wurden um den Speichereffekt im Becken bereinigt. Aufgrund der 
zeitlichen Dynamik der Randbedingungen wurde eine instationäre Modellierung durchgeführt, um 
damit die gemessenen Infiltrationsmengen nachzuvollziehen, aber auch um entsprechende Pegelstände 
im direkten Nahbereich in den Vergleich einzubeziehen. Letztlich wurden einige Zeiträume ausgewählt, 
welche unterschiedliche hydraulische Bedingungen darstellen, wobei die erste Zeit zur Kalibration und 
die weiteren Zeiträume zur Validierung verwendet wurden: 
• Modellzeitraum 1: 5 Tage innerhalb Testphase 3, mit intermittierenden Betrieb aller 5 Stunden 
bei flacheren Grundwasserflurabständen zur Anlage V2 von unter 1 m 
• Modellzeitraum 2: 5 Tage innerhalb der Testphase 2, Anlage verhältnismäßig konstant in 
mehreren Stufen beschickt, Auswahl ca. 11 l/s Beschickung, Grundwasserflurabstände von ca. 
2 m 
• Modellzeitraum 3: 5 Tage innerhalb Testphase 3, mit intermittierenden Betrieb aller 5 Stunden 
bei höheren Grundwasserflurabständen zur Anlage V2 von ca. 1,5 m  
In Fank und Fank (2012) wird angegeben, dass eine intermittierende Infiltration in Testphase 2, hier 
durch Modellzeitraum 2 repräsentiert, durchgeführt wurde. Aufgrund der stündlichen Auflösung der 
Messungen des Wasserstandes im Vorbecken und der Infiltration, genauer des Zustroms in das 
Vorbecken, ist diese Betriebsweise jedoch nicht zu erkennen und konnte als verhältnismäßig konstante 
Infiltration angenommen werden. 
9.4.2 Direct-Push-Brunnen 
Folgend wurden für die 4 vorhandenen Bohrprofile Direct-Push-Brunnen modellhaft vorgesehen, um 
zu bewerten, ob diese Brunnen für verschiedene Bedingungen am Standort anwendbar sind, aber auch 
um herauszuarbeiten, welcher Standort für einen Infiltrationstest oder ein reales Infiltrationssystem 
besonders geeignet wäre. Die vorhandenen Bohrprofile variieren in ihren absoluten Mächtigkeiten und 




auch in der Lage des Grundwasserspiegels (Abbildung 36). In Anlehnung an synthetische Berechnungen 
in Kapitel 8 wurden zweidimensional rotationsymmetrische Modellgeometrien mit einer horizontalen 
Ausdehnung von 250 m Länge erstellt. Bei dieser Ausdehnung kann davon ausgegangen werden, dass 
Randbedingungseffekte auf die Infiltrationsraten nur noch gering sind. Die vertikalen Ausdehnungen 
der Modelle ergeben sich aus den Kenntnissen zu den bekannten Bohrprofilen. Weitere Parameter 
wurden den Modellierungen zur GWA Fluttendorf (Versickerungsanlage V2) entnommen, wobei jedoch 
die hydraulischen Leitfähigkeiten zu Kh = 1,75*10-3 m/s und Kv = 1,75*10-4 m/s festgelegt wurden. Diese 
Werte können als im unteren Bereich der aus regionalen Untersuchungen abgeschätzten K-Werte 
angesehen werden (siehe Kapitel 9.2) und wurden durch die Kalibrierung zur GWA Fluttendorf unter 
Nutzung der Infiltrationsraten als Randbedingung der Infiltration (Modellserie 2) ermittelt (siehe Kapitel 
9.5.1). Im Gegensatz zum dreidimensionalen Modell der GWA Fluttendorf blieben die oberen 
Bodenschichten erhalten. Innerhalb dieser treten jedoch keine relevanten Strömungsprozesse auf, sodass 
vereinfacht eine einzelne Schicht angenommen wurde, welche durch folgende hydraulische Parameter 
aus Böttcher (2007), dort für eine Schicht von 0,35 bis 0,6 m Tiefe, beschrieben wird: 
Tabelle 13: Hydraulische Parameter der oberen Bodenzone im Brunnenmodell Q [-] Q1 [-] K [1/m] + [-] Ks,v (m/s) 
0,04 0,41 1 1,3 1,25*10-5 
 
An der Symmetrieachse des Modells wurde ein Brunnen berücksichtigt, welcher über eine 
Randbedingung erster Art, d. h. eine vorgegebene hydraulische Potentialhöhe, beschrieben wurde. Für 
jedes Bohrprofil erstreckt sich der Brunnen über die gesamte Mächtigkeit und ist über den ganzen 
Bereich des hochdurchlässigen Untergrundes verfiltert (von 0,04 m Endkappe bis zu oberer Schicht; die 
benetzte Filterlänge ergibt sich aus Grundwasserstand + zusätzlichem Aufstau im Brunnen). Die über 
die gesamte Tiefe durchgeführte Verfilterung resultierte aus der Überlegung heraus, die Infiltrationsrate 
maximieren zu wollen. Zudem bietet dies die Möglichkeit, eine größere Abstromfläche zu bilden, wenn 
der Filterbereich partiell in seiner Durchlässigkeit, z. B. durch Clogging (siehe Kapitel 3.3.3), verringert 
wurde. Der Wasserstand im Brunnen wurde für jedes Bohrprofil jeweils 0,5 m höher als der anfängliche 
Grundwasserstand angenommen. Obwohl der Druck bzw. der Wasserstand im Brunnen auch höher sein 
kann, berücksichtigen die Modelle nicht, dass ebenfalls Verluste am Filter entstehen. Auch wenn das 
Aquifermaterial sehr gut leitfähig ist, kann aufgrund von Verlusten bei der Durchströmung des 
Brunnenrohrs und des Brunnenfilters die maximale Infiltrationsmenge begrenzt sein. Daher wurde ein 
Wasserstand im Brunnen gewählt, welcher realisierbar erscheint und einen Sicherheitszuschlag 
beinhaltet, d. h. die Möglichkeit bietet, dass der Wasserstand im Brunnen noch ansteigen kann. 
Der natürliche Grundwasserstand wurde am äußeren Rand durch eine Randbedingung erster Art d. h. 
eine vorgegebene hydraulische Potentialhöhe gehalten. Der für die Infiltration effektiv genutzte 
Filterbereich befindet sich in allen Profilen vor allem in der gesättigten Zone. Ein großer Vorteil ist die 
Regenerierbarkeit dieser Filterbereiche, z. B. durch hydrodynamische Spülmethoden (Bieske et al. 
1998). Eine Verfilterung in der ungesättigten Zone erhöht den effektiven Fließquerschnitt nur, wenn 
sich der Wasserspiegel im Brunnen auf diesem Stand erhöht bzw. gehalten werden kann. 
Die räumliche Diskretisierung der Berechnungsknoten ist 0,1 m am Brunnen und erhöht sich mit 
zunehmender Entfernung auf maximal 0,5 m. 
Das Modell für Profil V1-1 enthält z. B. 15500 Berechnungsknoten und ca. 30000 2D-Elemente. Der 
Simulationszeitraum wurde auf 40 Tage festgelegt, um eine quasi-stationäre, asymptotische 




Infiltrationsrate zu erreichen. Weitere Angaben zur Konzeption des Modells zur DP-Brunneninfiltration, 
Parameteranalysen und Einfluss heterogener Strukturen sind in Kapitel 8 zu finden. 
9.4.3 Brunnenfeldmodell 
Zur Untersuchung der Nutzbarkeit eines Brunnenfeldes wurde ein größeres, dreidimensionales Modell 
aufgebaut. Horizontale Ausdehnungen betragen 240 m * 125 m. Diese Ausmaße wurden gewählt, um 
einen Randbedingungseffekt auf die zu ermittelnden Infiltrationsraten zu minimieren. Diese ändern sich 
nun nur noch um 5% im Vergleich zu einem Modell geringerer Ausdehnung (200 m * 105 m). Das 
Brunnenfeld wurde für Bedingungen, wie sie in Bohrprofil V1-1 herrschen, erstellt. Auch wenn die 
hydraulische Leitfähigkeit und ihre Anisotropie für das horizontale System nahe des Profils V2-1 
untersucht wurde, scheinen die Bedingungen an V1-1 repräsentativ für den Standort und sind 
vergleichsweise gut geeignet für ein Brunnenfeld. Es wird ebenfalls bei V1-1 eine hydraulische 
Leitfähigkeit von Kh = 1,75*10-3 m/s angenommen. Der natürliche Gradient wurde im Modell nicht 
berücksichtigt, da dieser zwar auf die Richtung der Abströmung einen Effekt hat, ein signifikanter Effekt 
auf die Wasserspiegellagen und auf die Infiltrationsraten ist jedoch nicht vorhanden.  
Das Brunnenfeld sollte auf Basis der Erkenntnisse zur Modellierung des Einzelbrunnens (Kapitel 9.5.3) 
6 Einzelbrunnen enthalten. Die Abstände für diese 6 Brunnen wurden anhand der modellierten 
Grundwasserspiegelaufhöhungen im Einzelbrunnen-Modell festgelegt. Da die Grundwasserstände sich 
nur um ca. 20 cm erhöhen (Kapitel 9.5.3), erschien ein Abstand von 5 m als sinnvoll. Die Brunnen sind 
dabei radial angeordnet, wie es auch möglich wäre, wenn ein Ausgleichstank in der Mitte des 
Brunnenfeldes angeordnet sein würde (Abbildung 41). Letztlich wurde das Modell entlang einer 
Symmetrieachse geteilt, genauer entlang einer Linie, welche 2 gegenüberliegende Brunnen mittig teilt. 
Dies ermöglicht eine um die Hälfte reduzierte FE-Anzahl und damit eine höhere Recheneffizienz bei 
vergleichsweise feiner Diskretisierung. Die Lage der Symmetrieachse wurde so gewählt, dass der 
„Meshgenerator“ von Hydrus 2D/3D zumeist Dreieckselemente bilden konnte, welche nicht durch sehr 
spitze Winkel gekennzeichnet sind, wie sie oft an vollständig runden Grenzlinien entstehen. 
 
 
Abbildung 41: Schema für ein Brunnenfeld als Basis für die numerische Konzeption, im Modell sind Tank 
und Verbindungsrohr nicht berücksichtigt 
Numerische Modelleingangsparameter und Randbedingungen wurden dem Einzelbrunnenmodell des 
Profils V1-1 entnommen und übertragen. Die Brunnen wurden im Modell voll geometrisch 
berücksichtigt, d. h. nicht durch Linienobjekte approximiert. Aus diesem Grund musste die räumliche 
Diskretisierung an den Brunnen sehr fein gewählt werden (12 Berechnungsknoten entlang der 
kreisrunden Basis der Brunnenrohre). Sie wird schließlich hin zu den Rändern gröber (5 m). Vertikal 




wurde das Modell in 20 numerische Schichten untergliedert, was schließlich zu 309000 
Berechnungsknoten und 582000 3D-Elementen im gesamten Modellgebiet führt. 
9.5 Ergebnisse der Modellierung und Diskussion 
9.5.1 Grundwasseranreicherung Fluttendorf  
Modellserie 1: Wasserstände im Vorbecken als Randbedingung 
Errechnete Infiltrationsraten unter Nutzung der aus den regionalen Modellen verwendeten 
hydraulischen Leitfähigkeit von Kh = 4*10-3 m/s zeigten sich als deutlich zu hoch. Aus diesem Grund 
wurde diese auf Kh = 1*10-3 m/s angepasst, wobei das Verhältnis zwischen horizontaler zu vertikaler 
hydraulischer Leitfähigkeit (10:1) beibehalten wurde. Für eine geringere Durchlässigkeit des Materials 
könnten folgende Einflüsse verantwortlich sein: 
• Aufgrund des Vorhandenseins von Eisen- und Mangan-Ionen im Förderwasser können 
Filterrohre und umgebendes poröses Medium verblockt und damit auch die hydraulische 
Durchlässigkeit verringert sein. Dies ist im Fall der Versickerungsanlage 1 geschehen und kann 
an Anlage 2, auch bei Verwendung von Wasser anderer Herkunft bzw. behandeltem Wasser 
auftreten. Jedoch weisen die vorhandenen Daten bei Anlage V2 nicht auf eine negative 
Beeinflussung hin. 
• Das Bohrprofil V2-1 weist im Gegensatz zur allgemeinen Annahme eines durch Kies und 
Schotter geprägten Grundwasserleiters auf größere Anteile an Fein- und Mittelsand hin. Dies 
kann ein Grund für lokal geringere Durchlässigkeiten sein. 
• In Kapitel 8 wurde gezeigt, dass horizontale Schichtungen für vertikale Infiltrationssysteme 
gravierende Reduktionen der Kapazitäten verursachen können. Auch wenn diese im Bohrprofil 
nicht erkennbar sind, können diese stellenweise vorhanden sein und zu einer Reduktion der 
Infiltrationskapazität führen.  
• Verschiedene physikalische, chemische und biologische Prozesse (Clogging), aber auch 
konstruktionstechnische Aspekte können in Teilen oder ganzen Filterabschnitten zu einer 
geringeren Durchlässigkeit gegenüber der im Modell angenommenen führen.  
In folgender Abbildung 42 sind die modellierten Infiltrationsraten gegenüber den Messungen 
aufgetragen. Vergleichende Infiltrationsraten sind, obwohl als „Stufenfunktion“ (Volumen über eine 
Stunde) vorhanden, in eine Funktion übertragen worden, welche eine lineare Interpolation zwischen den 
erfassten Werten erlaubt. Dies ermöglicht die Vergleichbarkeit der gemessenen und simulierten 
Infiltrationsraten. Es ist zu beachten, dass Hydrus bei einer großen Anzahl an Zeitschritten (> 6000 
Datenpunkte) automatisch eine Reduktion der Anzahl der Datenpunkte vornimmt, indem 
Zwischenpunkte nicht ausgegeben werden.  





Abbildung 42: Simulierte Infiltrationsraten (rot) anhand Wasserständen im Vorbecken (Modellserie 1) 
gegenüber korrigierten gemessenen Infiltrationsraten (linear interpoliert, blau), sowie simulierte 
Infiltrationsraten mit korrigierten minimalen Wasserständen (schwarz, strichliert) 
Es zeigte sich, dass der zeitliche Verlauf der Infiltration abgebildet werden konnte. Maximale 
Infiltrationsraten konnten durch die Kalibrierung anhand der hydraulischen Leitfähigkeit angepasst 
werden. Zur Validierung wurden, wie bereits erwähnt, weitere Modellzeiträume modelliert. Auch für 
diese zeigten sich unter Nutzung der kalibrierten hydraulischen Leitfähigkeiten gute 
Übereinstimmungen der mittleren und maximalen Infiltrationsraten. In Bezug auf die Ergebnisse des 
Modellzeitraumes 2 muss betont werden, dass die simulierten Infiltrationsraten im Vergleich mit den 
Messungen deutlich stärker schwanken. Dies resultiert aus den ebenfalls starken Schwankungen des 
Wasserspiegels im vorgelagerten Becken. In Fank und Fank (2012) wird in diesem Zeitraum von einer 
intermittierenden, d. h. nicht kontinuierlichen Infiltration gesprochen, welche die hohen Schwankungen 
der Wasserspiegel im Vorbecken erklärt. Es wurde jedoch messtechnisch, bedingt durch die zeitliche 











































































Messung Modellzeitraum 3 Modellierung Modellzeitraum 3 Angepasste Modellierung Modellzeitraum 3




Besonders bei Modellzeitraum 3 (rote Linie in Abbildung 42) zeigt sich, dass im Gegensatz zu den 
maximalen die minimalen Infiltrationsraten nicht nachgebildet werden konnten. Dies resultiert aus 
minimalen Wasserständen im Becken in den Ruhezeiten, welche numerisch noch zu relevanten 
Versickerungsleistungen führen. Dies konnte jedoch durch die Messungen nicht bestätigt werden. Ein 
Grund für diese modelltechnisch fehlinterpretierten Infiltrationen könnte in einer reduzierten 
Durchlässigkeit des untersten Rohrabschnittes liegen. In Abbildung 43 zeigt sich bei geringen 
Wasserständen, dass die gemessene Infiltration unterhalb der modellierten liegt. Infiltrationsraten 
wurden auch hier um den Speichereffekt im Becken bereinigt. Es existieren viele Datenpaare, welche 
bei unterschiedlichen Wasserständen vergleichbare Infiltrationsraten liefern. Weiterhin konnte an 
vergleichenden Untersuchungen festgestellt werden, dass die stündlichen Wasserstandsmessungen im 
Ausgleichsbecken rückwirkend länger wirken, d. h. dass die Änderung des alternierenden Betriebes 
deutlich eher eintritt, als sie durch die Wasserstandsänderungen erfasst wird. Dies wurde in Abbildung 
43 berücksichtigt. Jedoch kann dies nicht eindeutig für die Modellzeiträume 2 und 3 bestätigt werden, 
sodass in Abbildung 42 die Infiltrationsraten aus den zwischen 2 Messpunkten interpolierten 
Wasserständen berechnet wurden.  
  
Abbildung 43: Systematischer Vergleich der Infiltrationsraten in Anlage V2 der GWA Fluttendorf für 
Modellzeitraum 1 bei einer stufenweisen Erhöhung der Wasserstände im Vorbecken, rote Markierung zeigt 
im korrigierten Modell nicht berücksichtigte Wasserstände (siehe Abbildung 42) 
Eine Möglichkeit der Korrektur der überschätzten Infiltrationsraten liegt in der Bearbeitung der dafür 
verantwortlichen Wasserstände im Becken, indem diese unterhalb einer Grenze nicht mehr 
berücksichtigt werden. Diese wurde anhand der Abbildung 43 (rote Markierung, ≤ 6 cm) bzw. dem 
Äquivalent für Modellzeitraum 3 (≤ 9 cm) festgelegt. Daraus ergaben sich wie erwartet veränderte 
Infiltrationsraten (Abbildung 42). Es ergaben sich zusätzlich auch bessere Anpassungen an kumulierte 
Infiltrationsraten, welche in Tabelle 14 dargestellt sind. 
Aus diesem Vergleich ist zu erkennen, dass im Modellzeitraum 2 eine gute kumulative Anpassung 
erreicht werden konnte, im Modellzeitraum 1 ist die Abweichung etwas größer und noch deutlicher im 
Modellzeitraum 3. Es ist anzunehmen, dass die teilweise immer noch überschätzten Infiltrationsraten in 
den Ruhezeiten zu den Abweichungen führen. Zusätzlich kann die Messung der Infiltrationsraten mittels 
y = 0,095x + 4,4983
R² = 0,999
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Durchflussmesser eine Ungenauigkeit von einigen Prozent aufweisen (persönliche Kommunikation mit 
Josef Stössl, Gosdorf, KG Fluttendorf, 04.07.2013).  
















1 2480 3210 29 2760 11 
2 4830 5200 8 5200 8 
3 2280 3710 63 3020 32 
 
Neben der Anpassung der Infiltrationsraten konnte ebenfalls ein Vergleich mit gemessenen 
Wasserständen im Abstrom der Anlage vorgenommen werden. Dazu konnte ein Pegel genutzt werden, 
welcher 6 m (mittig) im Abstrom der Anlage niedergebracht wurde. Der Vergleich wurde dabei mit den 
korrigierten Modellen durchgeführt. Es zeigt sich in Abbildung 44, dass die modellierten 
Grundwasseraufhöhungen durch die Infiltration überschätzt werden. Jedoch sind diese 
Grundwasseraufhöhungen für die stattfindenden Infiltrationsprozesse noch realistisch. 
Unsicherheiten ergeben sich dabei aus der Regression des unbeeinflussten Grundwasserspiegels mittels 
des Pegels UW 38933 und den Annahmen, welche bei der Regression gemacht wurden. Zudem bestehen 
für den Nahpegel V2-1 zwei Messsonden (GW-A und GW-R), welche parallel Wasserstandänderungen 
aufgezeichnet haben, jedoch mit der Zeit unterschiedliche Werte aufweisen (jedoch nur bis zu einigen 
cm). Für die Regression wurde die Sonde GW-R genutzt, welche tendenziell unter der GW-A-Sonde 
liegt. Die genannten Unsicherheiten können die im Modellzeitraum 1 und Modellzeitraum 3 erfassten 
höheren Grundwasserspiegel während den intermittierenden Infiltrationen nur teilweise erklären. Die 
überschätzten Infiltrationsraten, gerade im Modellzeitraum 3, können zu einer Überschätzung der 
Grundwasseraufhöhungen führen. Mögliche weitere Erklärungen liegen in der bis auf die Kiesschüttung 
um die Rohre homogenen Betrachtung des Untergrundes. Bei Vorhandensein von horizontalen 
Schichten oder geringeren hydraulischen Leitfähigkeiten im oberen Bereich, wie sie bei alluvialen und 
fluviatilen Aquiferen vorkommen können, lässt sich im ersten Fall eine Verbreiterung der 
Infiltrationsfläche und in beiden Fällen eine Reduktion der Infiltrationsrate beobachten (Kapitel 8.1.4). 
Nichtsdestotrotz kann aufgrund höher leitfähiger Bereiche am Grundwasserspiegel eine geringere 
Aufhöhungen durch die Infiltration entstehen. 
 
Modellserie 2: Infiltrationsraten als Randbedingung 
Aufgrund der unzureichenden Anpassung der beeinflussten Wasserstände im Nahbereich der Infiltration 
wurde eine zweite Modellserie durchgeführt. Diese hatte die Kalibrierung der Wasserstände zum Ziel, 
indem eine Randbedingung zweiter Art, d. h. die gemessenen Infiltrationsraten selbst, an den 
horizontalen Versickerungssträngen genutzt wurden. Dabei ergab sich für die Kalibrierung eine 
hydraulische Leitfähigkeit von 1,75*10-3 m/s bzw. 1,75*10-4 m/s für die horizontale bzw. vertikale 
hydraulische Leitfähigkeit. Die damit modellierten Wasserstände sind in der folgenden Abbildung 45 
aufgezeigt. 







Abbildung 44: Wasserspiegeländerungen für Modellserie 1 mit Infiltration anhand Wasserständen im 






























Messung 1 unbeeinflusster GWS




























































Messung 3 unbeeinflusster GWS Modellzeitraum 3









Abbildung 45: Wasserspiegeländerungen für Modellserie 2 mit Infiltration anhand gemessener 
Infiltrationsraten, ausgehend von den geschätzten unbeeinflussten Grundwasserständen und gegenüber 



















































































Messung 3 unbeeinflusster GWS Modellzeitraum 3




Es zeigt sich in den Phasen intermittierenden Betriebs (Modellzeiträume 1 und 3) und damit zeitlich 
stark schwankender beeinflusster Wasserspiegel eine gute Anpassung an die gemessenen 
Grundwasserhöhen. Im Modellzeitraum 2 hingegen kann eine exakte Übereinstimmung nicht erreicht 
werden, auch wenn die Abweichung trotzdem als gering einzustufen ist. Eine Erhöhung des modellierten 
Wasserstandes um 5 cm würde eine fast optimale Anpassung ergeben.  
9.5.2 Diskussion Ergebnisse zur Grundwasseranreicherung Fluttendorf 
Bei den durchgeführten Modellierungen ergibt sich eine gute Anpassung an die Infiltrationsraten unter 
Nutzung einer Randbedingung erster Art, d. h. den Wasserständen im Vorbecken, für die 
Infiltrationsstränge sowie eine gute Anpassung an die beeinflussten Grundwasserstände bei Nutzung der 
Infiltrationsraten selbst als Randbedingung. Dies führt zu zwei verschiedenen kalibrierten hydraulischen 
Leitfähigkeiten im homogenen Modell (hydraulische Leitfähigkeit des Kieses nicht verändert). Der 
absolute Unterschied dieser hydraulischen Leitfähigkeiten kann im Vergleich zur generellen 
Unsicherheit über die hydraulische Leitfähigkeit als gering angesehen werden (Kh = 1,75*10-3 m/s für 
Anpassung an Wasserstände, Nutzung von Infiltrationsraten als Randbedingung; Kh = 1*10-3 m/s für 
Anpassung an Infiltrationsraten, Nutzung von Wasserständen im Vorbecken als Randbedingung). Aus 
diesen Ergebnissen könnte ein Modell entwickelt werden, welches beide K-Werte miteinander 
kombiniert. Dazu würde eine schlechter leitfähige Schicht oberhalb einer gut leitfähigen Schicht 
angenommen. Aufgrund der Entstehungsgeschichte des Aquifers könnten solche Schichten vorhanden 
sein. Ebenfalls zeigen einige Bohrprofile aus der Region (zur Verfügung gestellt von Wasserversorgung 
Grenzland Süd-Ost), dass der obere Aquifer teilweise aus schlechter leitfähigem Material besteht. Es ist 
aber zu betonen, dass die vertikalen Ausmaße der Schichten ohne zusätzliche Erkundung nicht 
glaubwürdig abgeschätzt werden können. Das beschriebene Szenario spiegelt eine der möglichen 
Untergrundgegebenheiten wider, welches die beobachteten Infiltrationsraten und Wasserstände 
beschreiben kann. Weitere Möglichkeiten, welche zu lokal geringeren hydraulischen Leitfähigkeiten 
führen können, sind im vorangegangen Kapitel bereits beschrieben worden. 
Ein Randbedingungseffekt auf die ermittelten Wasserstände war zu erkennen und beträgt z. B. für 
Modellserie 2 im Modellzeitraum 1 gegenüber einem deutlich größeren Modell von 22,5 m x 27,5 m 
horizontaler Ausdehnung ca. 2,5 cm im Maximum der Aufhöhung (ca. 15% der maximalen Aufhöhung). 
Ein Effekt vergleichbarer Größenordnung ist in Modellserie 1 vorhanden. Jedoch musste letztlich ein 
Kompromiss aus Genauigkeit und Recheneffizienz gewählt werden. Ungenauigkeiten im Wissen über 
die reelle Verteilung hydraulischer Eigenschaften können in diesem Zusammengang dominanter sein 
als der genannte Effekt aus den Randbedingungen (persönliche Kommunikation mit Rudolf Liedl, 
Dresden, 06.01.2014). Bei Nutzung eines deutlich größeren Modells würde somit der kalibrierte K-Wert 
etwas größer ausfallen, würde sich jedoch immer noch im Rahmen der regionalen K-Werte befinden. 
9.5.3 Direct-Push-Brunnen  
In den Modellen können Infiltrationsraten von 2,0 l/s bis zu 3,8 l/s ermittelt werden. Die Unterschiede 
in den 4 Bohrprofilen resultieren aus den unterschiedlichen Mächtigkeiten der gesättigten Bereiche. 
Unter Nutzung der gewählten Drücke im Brunnen kann beobachtet werden, dass Infiltrationsraten sehr 
hoch, aber durchaus glaubwürdig und realisierbar sind (Tabelle 15). Zum Beispiel kann ein 
Reibungsverlust in einem Rohr mit 2“ Durchmesser nach Colebrook-White (1939), je nach Durchfluss, 
unter Einbeziehung eines Reibungsbeiwertes von 0,015 mm zu 0,023 m/m bis hin zu 0,073 m/m 
berechnet werden. Auch wenn ein Reibungsbeiwert von 0,15 mm genutzt wird, erhöht sich dieser 
Verlust nur gering auf 0,029 m/m bis zu maximal 0,098 m/m. Folglich sind Rohrverluste noch gering. 




Verluste beim Durchströmen des Brunnenfilters können nach Gleichungen wie in Hufschmied (1983) 
angegeben berechnet werden, benötigen jedoch u. a. eine genaue Kenntnis der Geometrie der 
Filteröffnungen. 
Neben den Infiltrationsraten konnten auch Grundwasserspiegeländerungen simuliert werden, welche 
den Einfluss auf das Grundwasserregime aufzeigen. Anhand dieser Ergebnisse lassen sich Abstände, 
welche zwischen einzelnen Brunnen innerhalb eines möglichen Brunnenfeldes notwendig wären, 
ermitteln. Grundwasserspiegelanstiege fallen ausgehend vom Brunnen rasch ab und betragen nach einer 
Entfernung von 5 m nur noch ca. 20 cm. Anhand dieser Ergebnisse kann geschlussfolgert werden, dass 
zusätzliche Brunnen auf einer vergleichsweise geringen Fläche errichtet werden können, da 
Wasserstände innerhalb der Brunnen noch weiter steigen können, ohne GOK zu erreichen. 
Tabelle 15: Infiltrationsraten und Grundwasserspiegeländerungen durch Infiltration in den 4 genutzten 
Bohrprofilen 
Bohrprofil V2-2 V2-1 V1-2 V1-1 
Asympt. 
Infiltrationsrate [l/s] 
2,0 3,8 2,4 3,0 
Grundwasseranstieg 
in 5 m Entfernung 
[cm] 
22,6 22,0 22,5 22,4 
Grundwasseranstieg 
in 20 m Entfernung 
[cm] 
14,6 14,0 14,5 14,4 
 
Die gewählte hydraulische Leitfähigkeit (Kh = 1,75*10-3 m/s und Kv = 1,75*10-4 m/s) befindet sich im 
unteren Bereich der regionalen hydraulischen Leitfähigkeiten. Wie bereits beschrieben, wurde sie 
anhand der Modellserie 2 (unter Nutzung der Infiltrationsraten als Randbedingung an den 
Versickerungsrohren) des horizontalen Systems bestätigt. Die hydraulische Leitfähigkeit ist jedoch 
größer als die kalibrierte Leitfähigkeit in den genannten Modellserien mit vorgegebenen Wasserständen 
an den Versickerungsrohren. Es wurde jedoch trotzdem der höhere Wert genutzt, da die oben genannten 
möglichen Gründe dafür eher für eine Reduktion im oberen Bereich des Grundwasserleiters sprechen 
würden. Eine Reduktion der hydraulischen Leitfähigkeit um den Faktor 2 wird im Modell zu einer 
Infiltrationsrate führen, welche ebenfalls um den Faktor 2 reduziert ist (siehe Parameteranalysen in 
Kapitel 8).  
 
Bemessungsregeln 
Anhand von Bemessungsregeln für Filterbrunnen zur Grundwasserförderung (siehe Kapitel 4.4.4) 
werden folgend kritische Förderraten berechnet. Es wird angenommen, dass dies auch Informationen 
zur Abschätzung kritischer Infiltrationsraten geben kann, da Kriterien für einen optimalen Betrieb für 
Förderung und Infiltration vergleichbar sind. Eingangsdaten: Brunnenradius r = 0,0254 m, Filterlänge 
Lf je nach Profil variabel, kinematische Viskosität von Wasser bei 10 °C ca. ν = 1,31*10-6 m2/s). 
4 Kriterien wurden ausgewählt und berechnet: 
1) Max. Einströmgeschwindigkeit (Aoffen = 5%: PVC-Rohr mit 0,3 mm Schlitzweite), in Praxis oft 
Verwendung von 50% reduzierter offener Filterfläche (Langguth und Voigt 2004) 




2) Kritische Reynoldszahl im Medium (wirksamer Korndurchmesser dw = d10*2,5 nach Beyer 1964 
wie zitiert in Langguth und Voigt 2004  dw ≈ 0,001 m, basierend auf Siebanalyse in Böttcher 2007 
für nahegelegenen Standort: Leibnitzer Feld, Steiermark)  
3) Kritische Geschwindigkeit im Brunnen: v = 1 m/s  
4) Kritische Geschwindigkeit am Filter : v = 0,0025 m/s (analog (1) für Aoffen = 8,3%)  
Tabelle 16: Kritische Infiltrationsraten basierend auf üblichen Bemessungskriterien für Förderbrunnen 
für die Profile V2-2, V2-1, V1-2 und V1-1 bei zeitlich gemittelten Grundwasserständen (Werte in 
Klammern für in Praxis verwendeten Sicherheitszuschlag) 
Bohrprofil V2-2 V2-1 V1-2 V1-1 
Asympt. Infiltrationsrate nach 
Modell [l/s] 
2,0 3,8 2,4 3,0 
Benetzte Filterlänge aus 
gesättigter Mächtigkeit+Aufstau 
im Brunnen [m] 
3,08+0,5 6,02+0,5 3,62+0,5 4,72+0,5 
Qcrit 1 [l/s] 0,9 (0,45) 1,6 (0,8) 1,0 (0,5) 1,2 (0,6) 
Qcrit 2 [l/s] 4,5 8,2 5,2 6,5           
Qcrit 3 [l/s] 2,0 2,0 2,0 2,0 
Qcrit 4 [l/s] 1,4 2,6 1,6 2,1 
 
Aus diesen Ergebnissen ist zu erkennen, dass die simulierten Infiltrationsraten zumeist höher sind, die 
Unterschiede jedoch vergleichsweise gering sind. Es bleibt zu betonen, dass bei Verletzen dieser 
Bemessungsregeln Turbulenzen entstehen, welche nicht zwangsläufig gegen eine Infiltration sprechen. 
Negative Effekte resultieren aus dem Energieverlust oder auch aus chemischen Reaktionen wie z. B. 
erhöhter Ausfällung von anorganischen Verbindungen (Langguth und Voigt 2004). Nichtsdestotrotz 
können höhere Infiltrationsraten realisiert werden, wenn diese negativen Effekte toleriert werden 
können. Zudem können erhöhte Geschwindigkeiten zum Transport von Feinsedimenten führen und 
diese im Fall einer Infiltration nach außen verlagern. Kriterium 1 bewertet diese Problematik. Um zu 
verhindern, dass die Feinsedimente sich nach Verringerung der Geschwindigkeiten kreisförmig um den 
Brunnen ablagern, ist eine Brunnenentwicklung nach Konstruktion zur Entfernung des Feinkornanteils 
sinnvoll. Auch wenn für Profil V2-1 hier maximal mögliche Infiltrationsraten ermittelt werden können, 
empfiehlt sich die Fokussierung auf Untergrundbedingungen, wie sie in Profil V1-1 zu finden sind, da 
Wasserspiegel innerhalb der ungesättigten Zone noch steigen können. Es ist zu erkennen, dass Kriterium 
1 die geringsten kritischen Infiltrationsraten ergibt. Dieses Kriterium ist vor allem durch die offene 
Filterfläche bestimmt (siehe Kapitel 4.4.4). Diese wurde für eine vergleichsweise geringe Schlitzweite 
eines handelsüblichen geschlitzten PVC-Filterrohrs ermittelt (0,3 mm). Nach Möglichkeit kann die 
Schlitzweite erhöht werden, um damit die offene Filterfläche auf fast 10 % zu erhöhen (PVC-Filterrohre 
DN 50, Schlitzweite 1 mm der Fa. Jain Irrigation Systems Ltd.). Damit wäre eine Infiltrationsleistung 
von 2,2 l/s bzw. 1,1 l/s (bei Sicherheitszuschlag) möglich. Allgemein ist die offene Filterfläche bei 
geschlitzten PVC-Rohren relativ gering. Eine weitere Möglichkeit bieten Wickeldrahtfilter, welche eine 
deutlich höhere offene Filterfläche besitzen (Bieske et al. 1998, z. B. 16 % für 
Kunststoffwickeldrahtfilter, Schlitzweite 1-2 mm der Fa. GWE pumpenboese GmbH). Nach Pyne 
(2005) können für ASR-Brunnen größere Schlitzweiten als für Pumpbrunnen genutzt werden. Bei 
natürlich entwickelten ASR-Brunnen ohne Kiesfilter kann die Schlitzweite so dimensioniert werden, 




dass 60 % des Aquifermaterials (in bestimmten Fällen nur 20-40%) den Brunnenfilter passieren können 
(Pyne 2005). 
Zeitliche Grundwasserspiegeländerungen 
Für Profil V1-1 wurden weiterhin zeitliche Schwankungen der natürlichen Grundwasserspiegel 
untersucht. Diese konnten am Standort durch JOANNEUM Research und Wasserversorgung Grenzland 
Süd-Ost anhand Datenlogger im Zeitraum von Mai 2011 bis Juni 2013 zeitlich hochaufgelöst beobachtet 
werden (siehe Kapitel 9.2). Eine Zeitreihe mit Daten zu jeder Stunde beginnend ab September 2011 bis 
Ende Juni 2013 wurde in das Modell integriert und Infiltrationsraten simuliert. Diese Zeitreihe weist 
neben den dominierenden Schwankungen aufgrund der Interaktion mit der Mur auch kleinere 
Grundwasserspiegelschwankungen aufgrund der Infiltration an Anlage V1 auf. 
Die Wasserstände im Brunnen wurden zu jedem Zeitpunkt 0,5 m höher als der natürliche 
Grundwasserspiegel gehalten. Wenn Wasserstände geringer sind, z. B. im Oktober 2011 bis Februar 
2012, ist eine geringe Reduktion der Infiltrationsraten im Vergleich zur Berechnung mit einem zeitlich 
gemittelten Grundwasserstand zu erkennen (hier 3 l/s konstante Infiltrationsrate angenommen) 
(Abbildung 46). Dies folgt aus dem verringerten Fließquerschnitt des gesättigten Bereichs. Ebenfalls 
erhöht sich die Infiltration in Zeiten erhöhter Wasserstände gegenüber der konstanten Infiltration wieder. 
Gegenüber der kumulierten Infiltrationsrate der konstanten Versickerung weist jedoch die Infiltration 
bei schwankenden Grundwasserständen über die gesamte Zeit nur eine geringe Änderung auf. Daher 
kann geschlussfolgert werden, dass die Infiltrationsrate durch, teilweise sehr starke, Fluktuationen des 
natürlichen Grundwasserspiegels nur gering beeinflusst wird, solange die Wasserstände im Brunnen 
gleichermaßen erhöht werden können.  
 
Abbildung 46: Modellierte Infiltrationsraten für Bohrprofil V1-1 für einen langen Beobachtungszeitraum 
mit starken Grundwasserspiegeländerungen, Grundwasserspiegellagen durch rechte Achse definiert 
9.5.4 Brunnenfeldmodell 
Abbildung 47 zeigt hydraulische Potentialhöhen für einen vertikalen Schnitt des Brunnenfeldmodells 
und Abbildung 48 zeigt Grundwasseranstiege infolge der Infiltration durch das Brunnenfeld in 5, 20 


































































kumulierte Infiltrationsraten in Brunnen V1-1 kumulierte Infiltrationsrate bei konstant 3 l/s
Grundwasserspiegellagen in Brunnen V1-1




Wenn Wasserstände in den Brunnen 0,5 m oberhalb des anfänglichen Grundwasserspiegels 
angenommen werden, reduziert sich die Infiltrationsrate per Brunnen im Vergleich zum 
Einzelbrunnenmodell. Dies resultiert aus der Reduktion der Gradienten ausgehend von den Brunnen, da 
der Grundwasserspiegel für ein Brunnenfeld (als Summe der Effekte der Einzelbrunnen) stärker ansteigt 
(siehe Abbildung 48 für die simulierten Anstiege). Aus diesem Grund müssen die Wasserstände, d. h. 
Drücke im Brunnen entsprechend erhöht werden. Es wurde eine Infiltrationsrate analog zum 
horizontalen existenten System von ca. 12 l/s, d. h. 2 l/s pro Brunnen angestrebt. Wenn Wasserstände in 
den Brunnen auf 0,8 m oberhalb des anfänglichen Grundwasserstandes angehoben werden, kann diese 
Rate im Modell erreicht werden. Die simulierte, asymptotische Infiltrationsrate ergab sich zu 11,9 l/s, 
d. h. ca. 2 l/s pro Brunnen. 
 
Abbildung 47: Hydraulische Drücke eines vertikalen Ausschnitts (37 m Breite) des Brunnenfeldmodells, 
Entfernung der Brunnen zum Mittelpunkt beträgt 5 m  
Die Wasserstände in den Brunnen sind dabei immer noch deutlich unterhalb der Lage der Oberfläche 
(2,7 m unter GOK). Auch wenn höhere Grundwasserstände durch Hochwasserereignisse im nahen Fluss 
Mur (Abbildung 46) auftreten sollten, wären Wasserstände im Brunnen deutlich unterhalb der 
Oberfläche. Zudem sollte berücksichtigt werden, dass in diesem Falle durch den größeren effektiven 
Fließquerschnitt höhere Grundwasserstände zu höheren Infiltrationsraten führen. 
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Wenn die gewonnenen Ergebnisse auf andere hydrogeologische Bedingungen, wie sie in den 
Bohrprofilen, V1-2, V2-1 und V2-2 gefunden werden können, übertragen werden, dann muss 
berücksichtigt werden, dass die Anzahl an Brunnen angepasst werden muss und Wasseranstiege im 
Brunnen für Profil V2-1 limitiert sein können. Wenn der Ort für eine geplante Anlage für Bedingungen 
wie sie in V2-1 herrschen, begrenzt ist und zeitliche Reduktionen von Infiltrationsraten während 
Hochwasserereignissen im Fluss Mur nicht toleriert werden können, dann müsste die Anzahl an 
Brunnen, welche für diesen Standort bei Mittelwasser vorgesehen wären, vergrößert werden oder es 
müsste technisch möglich sein, die Wasserstände im Brunnen über die Lage der Geländeoberkante 
anzuheben. Es muss jedoch bedacht werden, dass diese Bedingungen am Standort räumlich und zeitlich 
selten auftreten. 
9.6 Konstruktionskosten der GWA Fluttendorf und der DP-Brunnen 
Für beide Methoden wurden folgend Konstruktionskosten errechnet. Dies sollte ein weiterer Punkt in 
der Bewertung der Anwendbarkeit der vertikalen Infiltration am Standort sein (Tabelle 17). 
Konstruktionskosten wurden untergliedert in: Brunnen bzw. horizontale Infiltration, weitere 
Zuleitungen für das Brunnenfeld und das Bauwerk, welches die Ausgleichskammer enthält, von der aus 
Wasser in die Infiltrationsrohre bzw. in die Brunnen geleitet wird. Um Vergleichbarkeit zu 
gewährleisten, wird für die Kostenrechnung in Tabelle 17 angenommen, dass dieses Bauwerk für ein 
Brunnenfeld zu den gleichen Kosten wie für die Grundwasseranreicherung Fluttendorf errichtet werden 
müsste. Aus technischer Sicht ist das Bauwerk erforderlich, wenn der Anschluss ausgehend von einer 
Wasserversorgungsleitung an die Brunnen direkt nicht möglich ist. Sollte das Bauwerk nicht benötigt 
werden, würden sich die Konstruktionskosten für das Brunnenfeld erheblich reduzieren. 
Tabelle 17: Konstruktionskosten für die GWA Fluttendorf (Anlage V2) und das theoretische Brunnenfeld, 
Kosten für Fluttendorf GWA aus persönlicher Kommunikation mit Franz Friedl, 04.02.2014, 
Wasserversorgung Grenzland Süd-Ost, Kosten für DP-Brunnen (ohne Verbindung zu Tank) aus 
persönlicher Kommunikation mit Thomas Vienken, 26.11.2013, UFZ  
GWA Fluttendorf, Anlage V2    
Horizontale Infiltration Arbeitskosten Filterrohre Summe 
Kosten [€] (brutto) 3950 2650 6600 
Bauwerk mit Vorkammer Baumeisterarbeiten Installation Summe 
Kosten [€] (brutto) 53800 19850 73650 
Gesamtkosten [€] (brutto)     80250 
    




Demobilisierung Brunnenausbau Summe 
Kosten [€] (brutto) 5600 + 2000 650 8250 
Bauwerk mit Vorkammer Baumeisterarbeiten Installation Summe 
Kosten [€] (brutto) 53800 19850 73650 
Verb. Tank zu DP-Brunnen Arbeitskosten Material Summe 
Kosten [€] (brutto) 950 550 1500 
Gesamtkosten [€] (brutto)     83400 




Für einen Vergleich muss weiterhin berücksichtigt werden, dass das existente, horizontale System 
bewusst überdimensioniert wurde, um das angestrebte Versickerungsziel auch sicher zu ermöglichen 
(persönliche Kommunikation mit Johann Fank, Graz, 09.10.2013). Dies war notwendig, da 
Infiltrationsraten generell sehr stark von den hydraulischen Eigenschaften des anstehenden Materials 
abhängen. Trotz dieser Tatsache und der Vielzahl an Möglichkeiten zur Erkundung bleibt die 
Genauigkeit für eine Erfassung der hydraulischen Parameter limitiert. Eine Erweiterung des DP-
Brunnenfeldes würde die Kosten für Brunnen und Verbindungsleitungen erhöhen, welche jedoch im 
Vergleich zu den Konstruktionskosten der zentralen Struktur von untergeordneter Bedeutung sind. 
Es bleibt letztlich zu beachten, dass in Tabelle 17 keine Baunebenkosten, wie Planung, Entschädigungen 
usw. inkludiert sind und für beide Systeme Stromanschluss, Fernwirkübertragung usw. zusätzlich 
installiert werden müssten (persönliche Kommunikation mit Franz Friedl, 14.01.2014). 
9.7 Zusammenfassung und Vergleich der GWA Fluttendorf mit DP-Brunnen 
Es wurde eine numerische Simulation der Grundwasseranreicherung Fluttendorf (Anlage V2), 
bestehend aus drei 6 m langen in der ungesättigten Zone liegenden Versickerungssträngen (DN 250) 
durchgeführt. Dabei wurden auf Basis von Wasserständen im Vorbecken der Anlage die gemessenen, 
instationären Infiltrationsraten (genauer hier Zustromraten zu den Vorkammern) über die hydraulische 
Leitfähigkeit kalibriert. Eine zweite Simulationsreihe beinhaltete die direkte Verwendung der 
gemessenen Infiltrationsraten als Randbedingung, um damit Wasserspiegelschwankungen durch die 
Infiltration in 6 m Abstand zur Anlage nachzuempfinden. Auch in diesem Fall wurde eine Kalibrierung 
anhand Variation der hydraulischen Leitfähigkeit vorgenommen, wobei aufgrund fehlender Kenntnisse 
zur Untergrundstruktur von einem homogenen, jedoch anisotropen (Kh:Kv = 10:1) Grundwasserleiter 
ausgegangen wurde. Eine vorhandene Kiesschüttung um die Infiltrationsstränge wurde mit einer 
höheren hydraulischen Leitfähigkeit berücksichtigt. Die Kalibrierungen führten bei Anpassung an die 
Infiltrationsraten zu einer horizontalen hydraulischen Leitfähigkeit von 1*10-3 m/s und bei Anpassung 
an die Wasserstände zu einer hydraulischen Leitfähigkeit von 1,75*10-3 m/s. Diese sind in Hinblick auf 
zu erwartende Werte zwischen 1*10-3 m/s bis 5*10-3 m/s am Standort als plausibel anzusehen, wenn 
auch im unteren Bereich liegend. Zudem ist im Vergleich zur generellen Unsicherheit hydraulischer 
Parameter dieser Unterschied als gering zu bewerten. Folgend wurde für den Standort die Möglichkeit 
der Verwendung alternativer vertikaler Versickerungsmethoden numerisch geprüft und dabei technische 
Limitierungen und Bewertungskriterien untersucht. Die Modellierungen zeigten, dass mittels Direct-
Push (DP)-Brunnen eine vergleichsweise hohe Infiltrationsrate realisierbar ist. Dies trifft für alle 
gewählten Profile des Untergrundes zu, wobei jedoch Bedingungen, wie sie für das Profil V1-1 
vorherrschen, besonders gut geeignet sind. Bemessungsregeln zur Auslegung von herkömmlichen 
Filterbrunnen zeigen, dass die simulierten Infiltrationsraten realistisch erscheinen. Jedoch muss zur 
Verhinderung des Transports von Feinmaterial eine ausreichende Brunnenentwicklung vorgenommen 
werden. Zudem sollte die Möglichkeit der Verwendung von Wickeldrahtfiltern geprüft werden, um die 
offene Filterfläche zu vergrößern. Weitere Modelle bekräftigen die Anwendbarkeit von DP-Brunnen für 
die Versickerung am Standort. Schwankende Grundwasserspiegel können toleriert werden. Ein 
Brunnenfeld, bestehend aus 6 DP-Brunnen, kann eine dem horizontalen System vergleichbare 
Infiltrationsrate realisieren. Ein Vergleich der Konstruktionskosten beider Systeme, d. h. der 
horizontalen Versickerung und der DP-Brunnen zeigt, dass für beide Systeme vergleichbare 
Konstruktionskosten anfallen. Die Kosten sind stark vom Bauwerk mit der innenliegenden 




Wasserkammer dominiert. Daher wäre zu prüfen, inwiefern dieses beim Brunnenfeld notwendig ist und 
durch einen direkten Anschluss an eine Wasserversorgung ersetzt werden kann. 
Ein Vorteil des horizontalen Systems liegt in der Aufnahme von Sauerstoff durch das Infiltrationswasser 
während des Transports durch die anfänglich ungesättigte Zone. Ein intermittierender Betrieb führt 
während der Ruhephasen zur Reduktion der Sättigung und damit zu einer erhöhten Sauerstoffaufnahme 
im Langzeitverhalten (Fank et al. 2012, Fank und Fank 2012). Demgegenüber ist ein Vorteil der DP-
Brunnen die bessere Regenerierbarkeit des Aquifermaterials an der Versickerung bzw. Eingabe. Zudem 
kann die Infiltrationsleistung bei Bedarf oder Rückgang der Leistung vorhandener Brunnen mit 
geringem Aufwand durch den Bau weiterer Brunnen erhöht werden. 
9.8 Ausblick zum technischen Design des Brunnenanschlusses 
Die folgenden Ausführungen entstanden in Zusammenarbeit mit Dr. Gaisheng Liu vom Kansas 
Geological Survey (persönliche Kommunikation, San Francisco, 12.12.2013). 
Wie bereits in Kapitel 9.4.3 beschrieben, soll das Brunnenfeld aus 6 Brunnen bestehen, welche über 
einen Tank miteinander verbunden sind und ausgehend von diesem mit Wasser versorgt werden (siehe 
Abbildung 41). Infiltrationsraten von Einzelbrunnen sind in einer Größenordnung von bis zu 2-3 l/s 
möglich. Als Zielgröße für einen Brunnen im Brunnenfeld wurde 2 l/s gewählt. Wenn zu infiltrierendes 
Wasser in einen Brunnen eingegeben wird und dabei im Brunnenrohr frei fallen kann, wird es sich mit 
Luft vermischen und kann langfristig durch eingeschlossene und mitgerissene Luftblasen den 
Filterbereich blockieren (Pyne 1995). Dieser Effekt darf grundsätzlich nicht vernachlässigt werden. 
Daher muss ein gewähltes Konzept zum Design des Brunnenanschlusses folgende Aspekte 
berücksichtigen: 
a. Verhinderung von Lufteinschlüssen am Filter, d. h. keine fallenden Wassermassen in 
Verbindung zur Luft 
b. Luft, welche sich bereits im Brunnenrohr befindet, muss austreten können 
c. Die Funktionalität muss auch bei großen Wasserspiegelschwankungen gewährleistet sein 
Es ergeben sich u. a. 3 Möglichkeiten, ein den genannten Punkten entsprechendes Design zu realisieren: 
1) Eine geschlossene Verbindung zwischen Tank und DP-Brunnen, Strömungsverluste im 
Rohr sind gering für geplante Infiltrationsraten, im Brunnen befindliche Luft kann durch 
Filterbereich in der ungesättigten Zone abströmen 
2) Eine geschlossene Verbindung wie unter dem vorherigen Punkt genannt, jedoch am Ende 
des Brunnens wird eine 3-Wege-Verbindung installiert, welche erlaubt, an einem 
geschlossenen oberen Ende Monitoringtechnik und ein Entlüftungsrohr zu installieren. 
Dieses Entlüftungsrohr muss jederzeit oberhalb des nicht beeinflussten Wasserstandes im 
Brunnen sein, um die Funktionalität zu gewährleisten. Eine offene Frage bleibt, ob die 
Wassersäule durch das Ansaugen von Luft abgerissen werden könnte. 
3) Eine offene Verbindung zu einem Tank mit einem inneren Rohr, welches in das 2“-
Brunnenrohr bis unter den Grundwasserspiegel eingeführt wird, Strömungsverluste im 
Rohr können für diesen Fall aufgrund des geringeren Durchmessers relevant werden, Luft 
kann durch eine Öffnung im Brunnendeckel entweichen 




Dabei muss in jedem Fall gewährleistet sein, dass die Infiltration mit geringen Raten begonnen wird, 
um vorhandene Luft zu entfernen. Ebenfalls sollte die Verbindung zwischen Tank, welcher immer mit 
einem minimalen Wasserlevel gefüllt ist, und Brunnen gegen Zutritt weiterer Luft geschlossen sein. 
Unter Berücksichtigung einer möglichst geringen Komplexität des Systems ist Design 1) das zu 
favorisierende. Jedoch muss die Funktionalität erst durch Feldtests an einem Standort geprüft werden. 
  Diskussion und Zusammenfassung 
110 
 
10 Diskussion und Zusammenfassung 
Die Arbeit befasste sich mit der Bewertung künstlicher Grundwasseranreicherungen, welche auf 
Brunnen basieren. Dazu zählt unter anderem ASR. Dazu wurde zum einen der Transport von gelösten 
Stoffen im Grundwasser bewertet, als auch die Möglichkeit, alternative Methoden, genauer Direct-Push 
(DP)-Brunnen, zu verwenden. Vertikale Brunnen allgemein stellen eine Alternative zu horizontalen 
Systemen, wie z. B. Infiltrationsbecken dar. Zudem war jedoch nicht geklärt, inwiefern die genannten 
DP-Brunnen für die Infiltration geeignet sind. Die Wirkung von Untergrundheterogenitäten war 
während der gesamten Arbeit Gegenstand der Untersuchungen, da diese entscheidenden Einfluss auf 
die Strömungs- und Transportprozesse haben können. 
In einem ersten Schritt wurden die ablaufenden Prozesse hydraulischer, physikalischer und chemischer 
Herkunft aus der Literatur herausgearbeitet. Es zeigt sich, dass diese je nach untersuchtem Standort stark 
variabel in Art und Auswirkung sind. Dies gilt insbesondere für die geochemischen Reaktionen. Aus 
diesem Grund können die Erkenntnisse aus der Literatur nur begrenzt auf spezielle Fragestellungen 
angewandt werden, sondern geben in ihrer Gesamtheit einen Überblick über mögliche ablaufende 
Prozesse, welche bei der Planung neuer Anlagen in Betracht gezogen werden sollten. Anhand von 
Indikatoren aus Voruntersuchungen können dann spezielle Untersuchungen, z. B. in ersten Tests bzw. 
Testzyklen (Speicherzyklen) durchgeführt werden.  
Zudem waren viele Fragestellungen zu Strömungs- und konservativen Transportprozessen noch nicht 
zufriedenstellend beantwortet. Bei der Bewertung des Transports von gelösten Stoffen im Untergrund, 
unabhängig ob durch konservative oder reaktive Prozesse, muss bei einer analytischen und numerischen 
Bewertung die Abweichung vom advektiven Verhalten, d. h. die Dispersion mit betrachtet werden. 
Dispersion kann einen Einfluss auf Mischungs- und reaktive Prozesse während ASR haben. In Arbeiten 
von Gelhar et al. (1992) und Schulze-Makuch (2005) wurden umfangreiche Daten zur longitudinalen 
Dispersivität gesammelt und ausgewertet. Dies konnte zum Teil die große Unsicherheit, welcher mit 
diesem Parameter verbunden ist, verringern. Jedoch blieben die Unsicherheiten bezüglich des 
Parameters der transversalen Dispersivität, welche eine besonders wichtige Größe bei reaktiven 
Prozessen basierend auf der Mischung zweier Fluide bzw. transportierter Stoffe darstellt. Aus diesem 
Grund wurde eine Literaturrecherche zu transversalen Dispersivitäten durchgeführt. Darin wird ein 
Überblick über Konzeption und Verwendung dieser Größe bei verschiedenen Fragestellungen gegeben. 
Eine weitergehende Recherche in Hinsicht auf bereits erfasste transversale Dispersivitäten im Labor und 
auf Feldskala erfolgte durch eine Masterarbeit an der Technischen Universität Dresden (Liu 2014). 
Es wurden numerische Studien zum Stofftransportverhalten am Standort Lauswiesen, Baden-
Württemberg durchgeführt. Ziel war es, die Bedeutung deterministischer Einheiten (z. B. horizontale 
Schichten) und ihre geeignete Parametrisierung in Modellen aufzuzeigen. Auch wenn physikalische 
Heterogenitäten im Untergrund in allen drei Raumrichtungen auftreten, sind horizontale Schichtungen 
in alluvialen und fluvialen Grundwasserleitern oftmals dominant. Zudem zeigt diese Untersuchung, dass 
der dreidimensionale Transport an einem Standort durch ein vereinfachtes Modell, welches jedoch die 
signifikanten Strukturen berücksichtigt, in vergleichbarer Genauigkeit wiedergegebenen werden kann 
wie durch ein komplexes stochastisches Modell. Auch wenn die durchgeführten Modellierungen einen 
konservativen Tracertest aus der Literatur bewerten, lassen sich die Ergebnisse auf die numerische 
Bewertung von ASR-Systemen übertragen. Zusätzlich waren diese Erkenntnisse zum 
Transportverhalten in den Lauswiesen absolut notwendig, um eine weitere Bewertung der 
Realisierbarkeit zukünftiger Feldexperimente am Standort durchzuführen. Im Rahmen einer 
Masterarbeit an der Technischen Universität Dresden (Sereche 2013) wurden synthetische Fallstudien 
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auf Basis des Lauswiesen-Grundwasserleiters erzeugt, welche die Bewertung des Einflusses der 
dreidimensionalen Heterogenität des Untergrundes auf ASR und dessen Betrieb zum Ziel hatten. ASR-
basierte Versuche, als Einbrunnen-Test konzipiert, erscheinen am Standort Lauswiesen nicht 
realisierbar, da hohe Abstandsgeschwindigkeiten auftreten. Daher wurde folgend der Fokus auf die 
Untersuchung der Verwendung von DP-Brunnen zur Infiltration gelegt. 
Unterschiedliche Techniken können für die Infiltration von Wässern verschiedener Herkunft genutzt 
werden, wobei die Anwendung von der Fragestellung und den Untergrundbedingungen abhängig ist. 
Jedoch wurde bisher noch nicht untersucht, ob mit DP konstruierte Brunnen für die Versickerung 
geeignet sind. Die kritische Frage dabei war, ob durch den begrenzten Durchmesser DP-Brunnen eine 
für den praktischen Betrieb ausreichende Infiltrationsrate erreichen können und speziell wie diese 
Brunnen dann in unterschiedlichen hydrogeologischen Situationen realisiert werden müssten.  
Die synthetischen Modellierungen auf Basis des Lower Republican Basin, KS bewerteten in einem 
ersten Schritt die Möglichkeiten der Infiltration mit DP-Brunnen im Vergleich mit einem 
herkömmlichen Infiltrationssystem, genauer einem Infiltrationsbecken. Es bleibt zu erwähnen, dass hier 
eine (synthetisierte) Fallstudie untersucht wurde, jedoch eine Übertragung auf weitere ähnliche, 
potentielle ASR-Standorte möglich ist. Die Modellergebnisse deuten sehr stark darauf hin, dass DP-
Brunnen für eine Infiltration eine vielversprechende Alternative darstellen. Hohe Infiltrationsraten 
gegenüber dem Becken, eine deutlich geringere Abhängigkeit von horizontalen Schichten sowie die 
geringeren Kosten sind als Vorteile hervorzuheben. Durch weitere Untergrunderkundungen, basierend 
auf DP konnten Planungssimulationen zu dem vom KGS realisierten Feldversuch zur Beckeninfiltration 
durchgeführt werden. 
Zur Bewertung der durchgeführten Modellierungen zur DP-Infiltration (Kapitel 8.1 und 9) und 
möglicher technischer Limitierungen wurde ein kurzer Feldversuch zur Infiltration am Testfeld Pirna, 
Sachsen, durchgeführt. Obwohl dieser in einem 1“-Pegel (Auslegung bisheriger Brunnen mit 
2“ Durchmesser) durchgeführt wurde, konnte eine vergleichsweise hohe Infiltrationsrate von ca. 0,7 l/s 
realisiert werden. Der geringe, gemessene Aufstau innerhalb des Brunnens und dessen Zuordnung zu 
hauptsächlich Rohrverlusten lässt den Schluss zu, dass noch höhere Infiltrationsmengen in Brunnen 
größerer Durchmesser möglich sind. 
Letztlich wurden die Ergebnisse auf einen weiteren Teststandort in der Steiermark, Österreich, 
übertragen. Anhand der Kenntnisse über die Geologie und Dynamik des Grundwassers am Standort 
konnte die neue DP-Infiltrationstechnik auch für diese komplexen Bedingungen zumindest numerisch 
erfolgreich bewertet werden. Die DP-Infiltration wurde einem bestehenden und erfolgreich 
operierenden System, welches in die ungesättigte Zone infiltriert, entgegengesetzt. Es wurde ein 
Brunnenfeld entworfen und entsprechend numerisch nachgebildet, um Wirkungen zwischen den 
Brunnen und auf die Grundwasserstände zu untersuchen. Die Berechnung von Konstruktionskosten 
gegenüber dem bestehenden horizontalen System führten zu leicht höheren Kosten für das DP-
Brunnenfeld, sollte analog zur horizontalen Versickerung ebenfalls ein Bauwerk mit Ausgleichstank zur 
Verteilung des Wassers benötigt werden. Sollte eine direkte Verbindung zur Wasserversorgung möglich 
sein, reduzieren sich die Kosten jedoch signifikant. Abschließend kann geschlussfolgert werden, dass 
DP-Brunnen aufgrund einiger Vorteile, z. B. Regenerierbarkeit, eine Alternative zu den bestehenden 
Möglichkeiten darstellen und bei zukünftigen Planungen zumindest berücksichtigt und gegenüber 
herkömmlichen Systemen verglichen werden sollten.  





In Kapitel 5 wird ein Überblick über transversale Dispersivitäten gegeben. Darin zeigt sich, dass zwar 
zahlreiche Methoden zur laborativen Bestimmung von Dispersivitäten bestehen, Ergebnisse daraus 
jedoch stark abhängig vom experimentellen Design erscheinen (Liu 2014). Zudem ist eine Übertragung 
auf die Feldskala aufgrund skalenabhängiger Prozesse schwierig. Werte zeigen sich im Feld 1 bis 2 
Größenordnungen größer als auf Laborskala (Liu 2014). Weiterhin besteht für praktische 
Fragestellungen eine hohe Unsicherheit bei Abschätzung der transversalen Dispersivität, sodass diese 
aus einer umfangreichen Datenbasis entnommen werden müsste, da eine glaubhafte und effiziente 
Methodik zur Abschätzung im Feld ebenfalls nicht existiert. Die Arbeit von Liu (2014) fasst zwar einige 
Daten zusammen, sollte jedoch erweitert werden. Zudem könnten Laborversuche die Wirkung einzelner 
Einflussfaktoren quantifizieren, wenn andere Einflüsse in ihrer Wirkung konstant gehalten werden.  
In Kapiteln 6 und 7 werden numerische Modellierungen zum Transportverhalten eines Tracers bzw. 
einer fiktiven ASR-„Blase“ in einem Grundwasserleiter schlechterer Wasserqualität für Bedingungen, 
wie sie in den Lauswiesen vorzufinden sind, simuliert. Besonders Kapitel 7 sollte bewerten, inwiefern 
ein Versuch zur Nachbildung eines ASR-Systems an diesem Standort möglich ist. Es zeigte sich anhand 
der Modellierungen, dass der Standort durch einen starken natürlichen Gradienten geprägt ist und damit 
Einbrunnen-Tests nicht realisierbar sind. Die Anwendung von Mehrbrunnen-Tests wäre sicherlich 
zielführender, wobei jedoch darauf geachtet werden muss, dass am Standort starke Schwankungen der 
Grundwasserrichtung auftreten können (Sack-Kühner 1996). Zusätzlich bleibt die Frage, inwiefern die 
Übertragbarkeit der Bedingungen am Standort auf ein reales Infiltrationssystem gegeben ist. Dies gilt 
nicht nur für die hydrogeologischen Gegebenheiten, sondern ebenfalls für die Skalenübertragbarkeit. 
Ein Versuch würde ein um einige Skalen kleineren Bereich des Aquifers einnehmen als ein reales 
System. Pumpraten sowie Pumpdauer im Zusammenwirken mit der vorhandenen natürlichen Strömung 
und daraus resultierende Injektionsvolumina müssten übertragen werden. Dies scheint für die 
advektiven Prozesse deutlich einfacher als für den dispersiven Transport. Heterogenitäten können einen 
deutlichen Einfluss auf die Mischung und die Wiedergewinnungsrate im Versuch, jedoch bei einem 
Realsystem nur wenig Einfluss haben, wenn dieser viele Korrelationslängen der Verteilung der 
hydraulischen Leitfähigkeit durchläuft. Die Modellergebnisse in Kapitel 8 zeigen, dass DP-Brunnen als 
eine Alternative zur Versickerung von Wasser über flächenhafte Methoden, wie z. B. Infiltrationsbecken 
angesehen werden können. Untersuchungsbedarf besteht weiterhin in Hinblick auf die technische 
Realisierung und weitere technische Aspekte wie Verluste bei der Durchströmung der Brunnenrohre 
und des Brunnenfilters sowie das Einfangen von Luft bei der Injektion. Letzteres sollte bei Lage des 
Brunnens in der ungesättigten Zone kein Problem darstellen, da Luft über diese entweichen kann und 
keine dauerhafte Verringerung der Durchlässigkeit des Filters durch Luftblasen zu erwarten ist. Jedoch 
sind hier Infiltrationstests mit den Brunnen am Standort und der Vergleich mit den durchgeführten 
Modellen wichtig, um die Infiltrationskapazität zu bestätigen, wie dies in Kapitel 8.3 für das Becken 
durchgeführt wurde. Ein erster Schritt wurde dabei mit dem Infiltrationstest am Standort Pirna, Sachsen, 
getan. Längere Infiltrationstests sollten durchgeführt werden, um zu prüfen, inwiefern die 
Infiltrationsraten über einen längeren Zeitraum realisiert werden können. 
Bisherige Betrachtungen in Kapitel 9 stellen nur eine begrenzte Berücksichtigung der 
Untergrundheterogenität dar. Erkundungen am Standort könnten Hinweise auf das Vorhandensein 
horizontaler Schichten geben, welche die beobachteten Effekte bei der Simulation der existenten 
horizontalen Versickerung erklären könnten. Eine zusätzliche Anwendung auf dreidimensionale 
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Heterogenitäten würde aufzeigen, inwiefern diese Strukturen Einfluss auf die Infiltrationsraten haben 
können. Jedoch muss berücksichtigt werden, dass die notwendigen Eingangsdaten für z. B. eine 
stochastische Modellierung, wie integrale Korrelationslängen und Varianzen, bei typischen 
ingenieurstechnischen Planungen grundwasserwirtschaftlicher Fragestellungen oft nicht bekannt sind. 
Eine modellhafte Bewertung würde jedoch beispielhaft aufzeigen, ob ihre Ermittlung die 
Vorhersagesicherheit signifikant verbessern würde. Die Anordnung von Brunnengalerien hängt von 
einer Vielzahl an verschiedenen Faktoren am jeweiligen Standort ab. Es ist jedoch zu erwarten, dass 
diese ebenso in besonderem Maße von der Untergrundstruktur beeinflusst werden. Schließlich könnte 
eine Empfehlung für die Erkundung im Vorfeld zur Errichtung und zum Design von Brunnenfeldern zur 
Infiltration abgeleitet werden.  
Zur Validierung der modellierten Infiltrationsraten ist ein Infiltrationstest in Fluttendorf, Steiermark 
geplant. Dieser wird aufzeigen, inwiefern technische Limitierungen auf den Brunnen wirken. Die 
Bewertung unterschiedlicher Designs des Anschlusses der Brunnen mit der Wasserversorgung (Kapitel 
9.8) ist ebenfalls Inhalt der Planungen. Entsprechende Absprachen mit den Planern (JOANNEUM 
Research, Graz) und Betreibern (Wasserversorgung Grenzland Süd-Ost, Fehring) der 
Grundwasseranreicherung Fluttendorf wurden bereits getroffen. Letztlich sind folgend noch weitere 
ingenieurtechnische Planungsarbeiten notwendig, um einen verlässlichen ökonomischen Vergleich 
beider Versickerungstechniken zu ermöglichen. 
Geochemische Reaktionen, welche z. B. durch unterschiedliche Zusammensetzung des infiltrierten und 
natürlichen Wassers oder dem Sauerstoffeintrag während der Förderung zustande kommen, sind oft 
hochkomplex und stellen eine besondere Herausforderung dar. Um eine Bewertung dieser Reaktionen 
vorzunehmen, welche auch einen signifikanten Einfluss auf den Standort Fluttendorf, Steiermark, 
haben, können zeitlich hochaufgelöste Messungen genutzt und in geochemische Modelle übertragen 
werden. Von besonderem Interesse wäre in diesem Zusammenhang die Belüftung des 
Infiltrationswassers durch die horizontale Versickerung und damit verbundene, positive Auswirkungen 
auf die Nitratwerte im Grundwasser, da dieser Effekt für einen vertikalen Brunnen geringer sein wird. 
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